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Los  problemas  derivados  de  la  acumulación  de  nitrógeno  y  fósforo  procedentes,  en  gran 
medida,  de  los  vertidos  de  aguas  residuales  a mares,  ríos  y  lagos  ha  llevado  al  creciente 
estudio de nuevas tecnologías y métodos de tratamiento de estas aguas residuales, basadas 
principalmente  en procesos biológicos de depuración.  Los procesos biológicos que  tienen 








acumulación de nitrito  en  algunas  EDARs ha  surgido  la necesidad de  considerar el nitrito 
como un nuevo componente en la modelación de los procesos biológicos. Esto ha llevado a 
la aparición de varios modelos en los que se divide el proceso de nitrificación en dos etapas: 
primero  el  amonio  es  oxidado  a  nitrito  y,  posteriormente,  éste  es  oxidado  a  nitrato.  La 
modelación  del  proceso  de  nitrificación  teniendo  en  cuenta  el  nitrito  como  componente 




no  hay  un  modelo  con  inclusión  del  nitrito,  ampliamente  aceptado  por  la  comunidad 
científica,  apropiado  para  tratar  las  cuestiones mencionadas  y  proporcionar  un  rango  de 
valores  de  parámetros  fiable  para  reproducir  adecuadamente  las  transformaciones  del 
nitrito en los sistemas de fangos activos. Además, tampoco se ha definido una metodología 
de  calibración  para  estos  modelos  que  facilite  la  determinación  de  los  valores  de  los 
parámetros incluidos en estos. Por ello, los objetivos generales de esta tesis son el desarrollo 
de un modelo general del proceso de nitrificación vía nitrito que considere tanto la oxidación 




metodología  de  calibración  adaptada  a  cada  uno  de  los  sistemas.  La  metodología  de 
calibración del proceso en el  reactor SHARON  incluye únicamente  la determinación de  los 
valores de  los parámetros correspondientes a  las bacterias amonioxidantes, ya que son  las 
únicas  presentes  en  este  sistema.  En  cambio,  en  la  planta  piloto  se  desarrollan  tanto 
bacterias  nitritoxidantes  como  amonioxidantes,  con  lo  que  la  calibración  exige  ensayos 
enfocados a  la determinación de  los parámetros de cada grupo de bacterias por separado. 
Las  metodologías  de  calibración  están  basadas  fundamentalmente  en  técnicas 
respirométricas  y  en  el  estudio  individualizado  de  los  diferentes  procesos  involucrados 
mediante experimentos en discontinuo realizados en laboratorio. Estas metodologías se han 
desarrollado con un especial énfasis en  la  simplicidad y  facilidad para poder  reproducirlas 
con  la  frecuencia  necesaria  y  sin  la  necesidad  de  un  equipo  específico  ni  técnicas  de 
laboratorio especialmente complejas. 
 












Finalmente,  el modelo  desarrollado  ha  sido  validado  en  el  reactor  SHARON mediante  el 
ajuste  del  modelo  a  los  resultados  experimentales  obtenidos  a  partir  del  seguimiento 
















abocaments  d'aigües  residuals  a mars,  rius  i  llacs  ha  portat  a  l’estudi  creixent  de  noves 
tecnologies i mètodes de tractament d'aquestes aigües residuals, basades principalment en 









algunes  EDAR  ha  sorgit  la  necessitat  considerar  el  nitrit  com  un  nou  component  en  la 
modelització dels processos biològics. Això ha portat a l'aparició de diversos models en què 
es  divideix  el  procés  de  nitrificació  en  dos  etapes:  primer  l'amoni  és  oxidat  a  nitrit  i, 
posteriorment, aquest és oxidat a nitrat. La modelització del procés de nitrificació tenint en 




Encara  que  són  diversos  els models  proposats  considerant  la  nitrificació  en  dos  etapes, 
encara  no  hi  ha  un model  que  incloga  el  nitrit,  àmpliament  acceptat  per  la  comunitat 
científica, apropiat per a tractar les qüestions mencionades i proporcionar un rang de valors 
de  paràmetres  fiable  per  a  reproduir  adequadament  les  transformacions  del  nitrit  en  els 




a nitrat,  i  la metodologia de  calibratge per als paràmetres dels bacteris  implicats. Com es 
pretén  validar  el model  en  dos  sistemes  d'operació  amb  característiques  completament 
diferents, un reactor SHARON a escala de  laboratori  i una planta pilot de fangs activats, ha 
sigut  necessari  el  desenvolupament  d'una metodologia  de  calibratge  adaptada  a  cada  un 
dels  sistemes.  La  metodologia  de  calibratge  del  procés  en  el  reactor  SHARON  inclou 
únicament  la  determinació  dels  valors  dels  paràmetres  corresponents  als  bacteris 
amonioxidants, ja que són els únics presents en aquest sistema. En canvi, a la planta pilot es 
desenvolupen tant bacteris nitritoxidants com amonioxidants, amb la qual cosa el calibratge 
exigeix  assajos  enfocats  a  la  determinació  dels  paràmetres  de  cada  grup  de  bacteris  per 
separat.  Les  metodologies  de  calibratge  estan  basades  fonamentalment  en  tècniques 
respiromètriques  i en  l'estudi  individualitzat dels diferents processos  involucrats per mitjà 
d'experiments  en  discontinu  realitzats  en  laboratori.  Aquestes  metodologies  s'han 
desenvolupat amb un especial èmfasi en  la  simplicitat  i  facilitat per a poder  reproduir‐les 




mencionats.  Per  mitjà  de  l'aplicació  d'aquestes  metodologies  i  el  seguiment  de  les 
poblacions bacterianes presents en cada un dels sistemes s'ha pogut comprovar, en el cas 
dels bacteris amonioxidants, que els bacteris característics del reactor SHARON són diferents 
dels de  la planta pilot,  la qual cosa comporta valors dels paràmetres del model  totalment 
diferents. El calibratge del model a la planta pilot ha permès observar també les diferències 
entre  els  bacteris  amonioxidants  i  els  bacteris  nitritoxidants  pel  que  fa  a  l’afinitat  per 
l'oxigen,  l’efecte del pH,  la velocitat màxima de creixement... A més,  la planta pilot va ser 
operada en una primera etapa amb  la  inclusió d'un reactor BABE en  l'esquema d'operació, 
que  posteriorment  va  ser  eliminat,  la  qual  cosa  ha  permès  observar  l'efecte  que  té  la 
presència d’aquest reactor sobre els bacteris calibrats. 
 



















of wastewater  to  sea,  rivers and  lakes have  increased  researches about new  technologies 
and methods  for wastewater  treatment, mainly  based  on  biological  processes.  Biological 
processes  taking  place  in  a WWTP  consist  of  biochemical  transformations  carried  out  by 
microorganisms during their growth. 
 
Mathematical  modeling  of  bacterial  growth  processes  responsible  for  the  wastewater 




WWTPs make necessary  to consider  the nitrite as a new  component  in biological models. 
This fact led to the development of several models that considers the nitrification as a two‐
stage process:  firstly, ammonia  is oxidized to nitrite and subsequently nitrite  is oxidized to 
nitrate. Modeling  nitrification  process  considering  nitrite  as  a model  component  involves 




stage process, not yet  there  is a model  considering nitrite as a model  component, widely 
accepted by the scientific community. There  is not a general model appropriate to address 
the  above mentioned  issues  and  to  provide  a  range  of  parameter  values  to  reproduce 
adequately reliable transformations of nitrite in activated sludge systems. In addition, there 
is not a defined calibration methodology  for  these models  to determine  the values of  the 
parameters  included  in  these models. Therefore,  the main objectives of  this  thesis are  to 




reactor  and  activated  sludge  pilot  plant)  two  calibration  methodologies  have  been 
developed.  As  the  evaluated  systems were  different  these methodologies were  different 
too. The calibration methodology of the SHARON reactor includes only the determination of 
the parameters values for ammonia‐oxidizing bacteria (AOB) because these bacteria are the 
only ones present  in  this  reactor. By contrast,  in  the activated  sludge  from  the pilot plant 
both  ammonia‐oxidizing  bacteria  and  nitrite‐oxidizing  bacteria  (NOB)  are  present.  The 
calibration methodology  includes  the  determination  of  the  parameters  of  each  group  of 
bacteria.  The  calibration  methodologies  are  mainly  based  on  respirometric  batch 
experiments performed in the laboratory and the individual study of the different processes 
involved. These methodologies have been developed with a special emphasis on simplicity. 





bacterial  populations  present  in  both  systems  have  demonstrated  that  the  ammonia‐
oxidizing bacteria present  in the SHARON reactor are different from the ammonia‐oxidizing 
bacteria present in the pilot plant. Different bacteria involved completely different values of 
the  model  parameters.  The  model  calibration  in  the  pilot  plant  has  also  shown  the 
differences  between  ammonia‐oxidizing  bacteria  and  nitrite‐oxidizing  bacteria,  as  oxygen 
affinity,  effect  of  pH, maximum  growth  rate,...  In  addition,  the  pilot  plant was  operated 
according  to  two  different  treatment  schemes.  The  first  one  included  a  BABE  reactor  to 
enhance nitrification process.  In the second one the BABE reactor was removed, making  it 
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hídricos  existentes.  El  aumento  de  la  población  en  los  núcleos  urbanos,  el  desarrollo 
industrial  y  la  creciente  actividad  agropecuaria  ha  aumentado  la  cantidad  de  vertidos  a 
medios naturales hasta límites que superan la capacidad de autodepuración de estos medios 
receptores. Los vertidos están deteriorando  la calidad del agua, variable  importante  tanto 




Como  respuesta  al  problema  de  la  contaminación  de  los  medios  acuáticos  se  han  ido 
diseñando soluciones factibles para restar el impacto que los vertidos causan al medio. Para 
asegurar  la calidad suficiente  requerida en  los diferentes usos del agua ha surgido diversa 
normativa  que  establece  estándares  y  criterios  de  calidad  específicos  que  definen  los 







apta para el vertido. En el  tratamiento de  las aguas  residuales se emplean  tanto procesos 
físicos  como  procesos  químicos  y  biológicos.  Este  agua  residual  una  vez  tratada  pasa  a 
denominarse  vertido  cuando  son desaguadas  al medio  receptor.  La  composición del  agua 
residual  y  el  destino  de  vertido  son  los  factores  que más  influyen  sobre  el  proceso  de 
depuración de esta. El origen del agua residual es un aspecto determinante de gran parte de 







Los  tipos de  contaminación que pueden afectar a un medio natural  se  clasifican  según el 
factor ecológico que altere, aunque suelen afectar a más de un factor. 
 
• Contaminación  física.  Las  sustancias  que modifican  factores  físicos,  pueden  no  ser 
tóxicas  en  sí  mismas,  pero  modifican  las  características  físicas  del  agua  (sólidos  en 
suspensión, turbidez y color, tensoactivos, temperatura) y afectan a la biota acuática. 
• Contaminación  química.  Algunos  efluentes  cambian  la  concentración  de  los 
componentes  químicos  naturales  del  agua  causando  niveles  anormales  de  los mismos  o 
introducen  sustancias extrañas  al medio  ambiente  acuático.  En este  sentido es en el que 




que  términos  como  eutrofización  sean  actualmente  cada  vez más  conocidos.  De  forma 





disminución  drástica  del  contenido  de  oxígeno  en  el  agua  y  además  se  disminuye  la 




La  causa  de  la  eutrofización  es  siempre  una  aportación  de  nutrientes  de  muy  diversa 
procedencia,  tanto  natural  como  de  origen  humano.  Las  fuentes  naturales  producen, 

















condiciones  geomorfológicas,  climáticas  y  biológicas  (poca  profundidad  que  favorece  la 















homogeneidad  en  cuanto  a  composición  y 
carga contaminante, ya que sus aportes van a 
ser  siempre  los  mismos.  Pero  esta 
homogeneidad  tiene  unos  márgenes  muy 
amplios,  ya  que  las  características  de  cada 
vertido urbano van a depender del núcleo de 
población  en  el  que  se  genere  (número  de 
habitantes, la existencia de industrias,…). 
 
→  Industrias.  En  algunos  tipos  de  industria 
puede  darse  presencia  de  nutrientes  en  sus 
vertidos.  La  contaminación  de  origen  industrial 
es  una  de  las  que  produce  un mayor  impacto, 
por  la gran variedad de materiales y  fuentes de 










uso  de  fertilizantes,  plaguicidas,  pesticidas, 
biocidas  y  abonos,  que  son  arrastrados  por  el 
agua  de  riego,  llevando  consigo  sales 
compuestas  de  nitrógeno,  fósforo,  azufre  y 
trazas de elementos organoclorados que pueden 
llegar  al  suelo  por  lixiviado  y  contaminar  las 
aguas  subterráneas.  En  las  explotaciones 
ganaderas,  la  contaminación procede  de  restos 
orgánicos  que  caen  al  suelo  y  de  vertidos  de 
aguas cargadas de materia orgánica. 
 
→  Otras.  Otras  fuentes  de  contaminación  de 
origen  antropogénico  son  los  vertederos  de 
residuos,  tanto  urbanos  como  industriales,  la 
contaminación  por  restos  de  combustibles,  la 













que el amoníaco es  tóxico para  las especies acuáticas,  la eliminación del nitrógeno de  las 








‐)  y  en  concentraciones  variables. Normalmente  en  las  aguas  residuales 
urbanas el nitrógeno suele presentarse mayoritariamente en sus formas reducidas, es decir, 




y  nitrato  se  les  conocen  como  N‐Nítrico.  Inicialmente,  el  nitrógeno  presente  en  el  agua 


































La  Figura  1  relaciona  las  diversas  formas  y  fracciones  en  las  que  se  puede  encontrar  el 










difusas  de  contaminación.  Asociados  a  esta  contaminación  generalizada  aparecen  los 
siguientes problemas medioambientales  en  los  ecosistemas  acuáticos:  (1)  acidificación de 
ríos y lagos con baja o reducida alcalinidad; (2) eutrofización de las aguas y proliferación de 
algas  tóxicas;  (3)  toxicidad  directa  de  los  compuestos  nitrogenados  para  los  animales 























 Acidificación:  el  dióxido  de  azufre  (SO2)  y  los  óxidos  de  nitrógeno  (NO,  NO2)  emitidos  a  la 
atmósfera pueden reaccionar con otras moléculas (H2O, OH
‐, O3) y formar ácido sulfúrico (H2SO4) y 







algas  bentónicas,  macrófitos),  contribuyendo  a  la  eutrofización  de  los  ecosistemas  acuáticos 
(Wetzel, 2001; Anderson et al., 2002; Smith, 2003; EEA, 2005). Como se ha descrito en apartados 




Amoníaco.  El  NH3  es  muy 
tóxico  para  los  animales 
acuáticos, mientras que el NH4
+ 
es  mucho  menos  tóxico.  La 
acción tóxica del NH3 puede ser 
debida  a  una  o  más  de  las 
siguientes  causas  (Camargo  y 
Alonso,  2006):  1)  destrucción 
del  epitelio  branquial;  2) 
estimulación  de  la  glucólisis  y 
supresión del ciclo de Krebs; 3) 
inhibición  de  la  producción  de 
ATP y reducción de sus niveles; 










mayor,  los  iones  nitrito  son 
considerados  los  principales 
responsables de la toxicidad. La 
acción  tóxica  del  nitrito  es 
debida  fundamentalmente  a  la 
conversión  de  los  pigmentos 
respiratorios en formas que son 
incapaces  de  transportar  y 
liberar  oxígeno,  lo  cual  puede 
causar  asfixia  y  la  muerte 
(Camargo y Alonso, 2006). 
Nitrato.  Lo  mismo  que  en  el 
caso  del  NO2
‐,  la  acción  tóxica 
del NO3
‐ es debida básicamente 
a  la  conversión  de  los 
pigmentos  respiratorios  en 
formas  que  son  incapaces  de 
transportar  y  liberar  oxígeno. 
Sin  embargo,  el  nitrato 
presenta  una  menor  toxicidad 
que  el  nitrito  y  el  amoníaco 
como  resultado  de  su  baja 
permeabilidad  branquial,  lo 
cual  hace  que  su  absorción  a 
través de las branquias sea más 
limitada  (Camargo  y  Alonso, 
2006). 
 Efectos sobre la salud humana: la ingestión directa de nitritos y nitratos a través del agua puede 
provocar  diferentes  efectos  negativos  sobre  la  salud  humana.  Los  bebés  pueden  sufrir 
metahemoglobinemia,  manifestando  los  síntomas  típicos  de  cianosis,  taquicardia,  convulsiones, 
asfixia, y en último término la muerte (Fewtrell, 2004). Algunas evidencias científicas sugieren que la 
ingestión prolongada de nitratos y nitritos podría  contribuir al desarrollo de  linfomas y  cánceres, 




vómitos,  diarrea,  gastroenteritis,  neumonía,  dolores  musculares,  etc.)  y  diversos  síndromes  de 




















fosfatos  a  las  aguas  superficiales  europeas,  el  24%  proviene  de  residuos  humanos  en  las 
aguas  residuales, el 11% del empleo de detergentes, el 34% de  la  ganadería, el 7% de  la 
industria, el 16% del empleo de fertilizantes y el 10% restante debido a procesos naturales 
de  erosión  (Centre  Européen  d’Etudes  des  Polyphosphates).  Es  decir,  cerca  de  la  tercera 
parte de las aportaciones de fosfatos a las aguas superficiales proviene de aguas residuales. 
 






Las  aguas  residuales  constituyen  un  importante  foco  de  contaminación  de  los  sistemas 
acuáticos, siendo necesarios  los sistemas de depuración antes de evacuarlas, como medida 
importante para  la conservación de dichos sistemas. La depuración de  las aguas residuales 
es un proceso que persigue eliminar, en  la mayor  cantidad posible,  la  contaminación que 
lleva un vertido antes de que éste incida sobre un cauce receptor, de forma que los niveles 

















específicos  se  clasifican  en  operaciones  unitarias.  Las  operaciones  unitarias  pueden  ser 
operaciones  unitarias  físicas,  operaciones  unitarias  químicas  y  operaciones  unitarias 
biológicas. Una planta depuradora de aguas residuales está formada por  la combinación de 














Coagulación‐floculación.  Agregación  de  pequeñas  partículas  usando  coagulantes  y 
floculantes (sales de hierro, aluminio, polielectrolitos, etc.)  
Precipitación  química.  Eliminación  de  metales  pesados  haciéndolos  insolubles  con  la 
adición de lechada de cal, hidróxido sódico u otros que suben el pH.  





Osmosis  inversa.  Haciendo  pasar  al  agua  a  través  de membranas  semipermeables  que 
retienen los contaminantes disueltos. 






















 Pretratamiento.  El  pretratamiento  prepara  las  aguas  residuales  para  continuar  el 










físicos  o  físico‐químicos.  En  algunos  casos  dejando  simplemente  las  aguas  residuales  un 
tiempo  en  grandes  tanques  o,  en  el  caso  de  los  tratamientos  primarios  mejorados, 
añadiendo al agua contenida en estos grandes tanques, sustancias químicas quelantes que 
hacen más rápida y eficaz  la sedimentación. También se  incluyen en estos  tratamientos  la 
neutralización del pH y la eliminación de contaminantes volátiles como el NH3 (desorción). 
 










 Tratamientos  terciarios.  El  tratamiento  terciario  va más  allá  del  nivel  de  tratamiento 
secundario  convencional para eliminar  cantidades  significativas de N, P, metales pesados, 
compuestos orgánicos biodegradables, bacterias y virus. Además de los procesos biológicos 
de eliminación de nutrientes,  las unidades de operación usadas  frecuentemente para este 
propósito  incluyen  la  coagulación  química,  floculación  y  sedimentación,  seguido  por  la 
filtración  y  carbón  activado.  También  es  usual  la  desinfección  del  efluente  para  la 





tratan  los  fangos  o  lodos  obtenidos  en  los  tratamientos  de  las  aguas  descritos 











En  las EDARs urbanas, entre un 5‐10 % del nitrógeno  total  contenido en el  agua  residual 
influente  es  eliminado  en  la  decantación  primaria  en  forma  de  nitrógeno  orgánico 
particulado. Por otro lado, en un sistema de fangos activados convencional, se elimina entre 
un 10‐30   % del nitrógeno total para satisfacer las necesidades nutricionales de la biomasa, 















de  un  conjunto  de  bacterias  autótrofas  nitrificantes.  Las  bacterias  encargadas  de  realizar 
este  proceso  utilizan  el  carbono  inorgánico  (CO2  o  HCO3
‐)  como  fuente  de  carbono,  y 
































4 22 37 21 20 42   Ec.‐  7 
 
Teniendo  en  cuenta  esta  reacción  global  se  puede  observar  como  en  el  proceso  de 













proceso  de  desnitrificación  es  el  proceso  biológico  mediante  el  cual  las  bacterias 
heterótrofas  facultativas,  en  ausencia  de  oxígeno,  utilizan  el  nitrato  como  aceptor  de 
electrones para degradar  la materia orgánica. De este modo,  las bacterias, en presencia de 















                








    







Como  se  puede  observar  en  esta  reacción,  el  proceso  de  desnitrificación  compensa  la 
disminución  de  alcalinidad  del  proceso  de  nitrificación  ya  que  en  el  proceso  de 
desnitrificación  aumenta  el  pH.  Este  aumento  del  pH  se  produce  como  consecuencia  del 
consumo de protones. 
 
Los  esquemas  de  eliminación  biológica  de  nitrógeno  más  empleados  se  describen  a 
continuación. 
1.1.5.1.3 Esquemas de tratamiento. 




• Sistemas de  cultivo  simple. Estos  sistemas utilizan el mismo  cultivo biológico para 





de  materia  orgánica  y  nitrificación  y  otro  cultivo  distinto  el  proceso  de 
desnitrificación.  
 
Los  procesos  simples  son  los  más  utilizados,  ya  que  los  sistemas  de  cultivo  múltiple 









reactor  anóxico  por medio  de  una  corriente  de  recirculación  interna  del  reactor 
aerobio al  reactor anóxico, utilizándose para  la desnitrificación  la materia orgánica 
contenida  en  el  agua  residual.  Esta  alternativa  supone  una  reducción  en  las 









una  etapa  aerobia  y posteriormente  en una  anóxica.  En  estos  sistemas  la materia 
orgánica contenida en el agua residual es consumida en  la etapa aerobia y se hace, 
por  tanto,  necesaria  la  adición  de  una  fuente  de  carbono  externa  en  la  posterior 
etapa anóxica. 
 












tanto, este esquema  requiere  la  adición de una  fuente de  carbono orgánico en el 













• Esquema  Bardenpho.  Representa  una  variación  del  esquema  Ludzack‐Ettinger 
modificado, añadiendo dos etapas más al proceso. Estas dos etapas comprenden, un 
reactor anóxico o de postdesnitrificación y un reactor aerobio o de postaireación. En 









en  la Figura 5  (d),  la  zona aerobia  comienza en  la  zona de aireación y  se extiende 
hasta que el oxígeno disuelto disminuye  a  cero.  Entre este punto  y el  aireador  se 
establece la zona anóxica. La entrada de agua residual y la recirculación de nitratos se 
establece al  inicio de  la zona anóxica para utilizar el carbono del agua residual en  la 
desnitrificación. (Figura 5 (d)). 
1.1.5.2 Procesos de eliminación biológica de fósforo. 
Las primeras  investigaciones  sobre  la  eliminación biológica de  fósforo  comenzaron  en  los 














requeridas por  su metabolismo  (Brett  et al., 1997). A estas bacterias  se  las  conoce  como 
bacterias acumuladoras de polifosfatos (PAO, Polyphosphate Accumulating Organisms). 
 
Para que  la eliminación biológica de  fósforo  tenga  lugar en  las estaciones depuradoras de 
aguas  residuales,  es  necesario  someter  a  la  biomasa  a  unas  condiciones  de  ausencia  de 
oxígeno y nitrato, es decir anaerobias, antes de entrar a una  fase donde esté presente el 
aceptor de electrones,  fase anóxica  (cuando el nitrato está presente) o a una  fase aerobia 
(cuando es el oxígeno el que está presente) (Baetens, 2001). 
 
Cuando  el  agua  residual  entra  en  una  fase  anaerobia,  las  bacterias  PAO,  son  capaces  de 
almacenar  ácidos  orgánicos  de  cadena  corta,  especialmente  ácido  acético,  en  forma  de 
polímeros  internos  llamados  polihidroxialcanoatos  (PHA).  Las  principales  formas  de  estos 




liberado  al medio  produciendo  un  incremento  de  la  concentración  de  ortofosfatos  en  el 
mismo.  A  esta  fase  anaerobia  debe  seguirle  una  fase  aerobia  o  una  fase  anóxica.  Bajo 
condiciones óptimas, cuando se llega a la fase aerobia o anóxica no deben quedar ya ácidos 
grasos volátiles por  lo que, bajo estas  condiciones,  las bacterias PAO utilizan  la  fuente de 
carbono  almacenada  internamente  durante  la  fase  anaerobia,  PHB.  Mediante  esta 
utilización  del  PHB  se  obtiene  la  energía  necesaria  para  el  crecimiento,  producción  de 
glucógeno  y  almacenamiento  del  ortofosfato  presente  en  el  agua  en  forma  de  poli‐P, 
asegurando  de  este  modo  las  reservas  de  energía  necesarias  para  la  posterior  etapa 
anaerobia. Este proceso permite un incremento en la eliminación neta de fósforo mayor que 














en  las  limitaciones  técnicas y económicas durante  la nitrificación‐desnitrificación de aguas 
residuales  con  alta  carga  de  nitrógeno  y  baja  carga  de  carbono  orgánico  (Paredes  et  al., 
2007), lo que es característico del sobrenadante de la deshidratación de fangos y de algunas 
aguas  residuales  industriales.  Recientemente  se  han  propuesto  nuevos  procesos  de 
eliminación de nitrógeno. 
1.2.1 Procesos de Nitrificación – Desnitrificación simultáneos (proceso SND). 






la  difusión  (Figura  6).  Las  bacterias  autótrofas  nitrificantes  se  encuentran  en  las  regiones 






residuales  y  suelos  se  han  identificado  muchas  especies  de  heterótrofas  nitrificantes  y 
aerobias desnitrificantes (Patureau et al., 1998; Hu y Kung, 2000; Kim et al., 2005). Desde un 




 El proceso  SND ha  aportado  ventajas  sobre  los procesos  convencionales  (Pochana  et al., 
1999; Zhang et al., 2005). Con una desnitrificación y nitrificación que  tiene  lugar al mismo 







tamaño  del  flóculo  (Lee  et  al.,  2001; Holman  y Wareham,  2005).  El  carbono  orgánico  es 





altas  inhiben a  la desnitrificación. Por último, algunos  investigadores atribuyen  la aparición 
del proceso SND al tamaño de los flóculos del fango activo, que normalmente se encuentra 

























y  económicamente  favorable,  especialmente  cuando  se  tratan  aguas  residuales  con  alta 
concentración de amonio o baja relación C:N (Turk y Mavinic, 1989; Villaverde et al., 1997). 
Un proceso donde se aplica el concepto de nitrificación parcial es el proceso SHARON (Single 
reactor  system  for High  Ammonium  Removal Over Nitrite  process).  Este  proceso,  primer 
proceso a gran escala con nitrito como  intermedio, es operado en un  reactor continuo de 
tanque agitado y es efectivo para  la eliminación de nitrógeno de  las aguas  residuales  con 
alto contenido en nitrógeno  (Hellinga et al., 1998;  Jetten et al. 1997a). El  sistema ha  sido 
usado para el  tratamiento de aguas residuales procedentes de  la deshidratación del  fango 




de  nitrificación  parcial  ya  que  estas  bacterias oxidan  el  nitrito  a  nitrato  y  convierten  una 
nitrificación parcial en nitrificación completa  (Picioreanu et al., 1997; Hellinga et al., 1998; 
Hidaka et al., 2002; Peng y Zhu, 2006; Magrí et al,. 2007a). Hay diferentes parámetros para 













inferiores  a  0.5  mg/l  puede  reducir  considerablemente  la  tasa  de  nitrificación.  Se  ha 
verificado en diversos estudios que una concentración de 1.0‐1.5 mg O2/l es adecuada para 
la  nitrificación  parcial  –  desnitrificación  en  sistemas  reales  de  tratamiento  de  aguas 
residuales urbanas (Hanaki et al., 1990; Hao et al., 2002a; Peng et al., 2003). 
 
Las bacterias amonioxidantes  tienen mayor  tasa máxima de  crecimiento que  las bacterias 
nitritoxidantes  a  una  temperatura  de  20  ºC, mientras  que  la  tasa  de  crecimiento  de  las 
bacterias amonioxidantes fue menor que la de las nitritoxidantes a temperaturas inferiores a 
15 ºC  (Hellinga et al., 1998). Por  lo  tanto, una alta  temperatura no  solamente  favorece al 




que  la  tendencia  se  invierte  a  temperaturas  por  encima  de  este  valor.  Por  ello, 
amonioxidantes  y  nitritoxidantes  pueden  ser  selectivamente  acumuladas  con  un  ajuste 
apropiado del TRC (Hellinga et al., 1998). Seleccionando un adecuado TRC es posible llevar a 
cabo  en el  reactor el  lavado de  las bacterias  con un  crecimiento más  lento,  las bacterias 





se  desarrollaran  en  este,  ya  que  dentro  de  las  bacterias  amonioxidantes  se  encuentran 
grupos de bacterias que  crecen más  rápidamente que otras  (Zheng et al., 2004). Aquellas 
especies  de  bacterias  amonioxidantes  con  un  crecimiento  más  lento  tienen  una  gran 
afinidad  por  el  sustrato  y  son  dominantes  en  sistemas  con  una  baja  concentración  de 
amonio, mientras que aquellas especies que crecen más  rápidamente  tienen baja afinidad 
por el sustrato y prosperan a altas concentraciones de este. En los procesos de nitrificación 
parcial  a  altas  concentraciones  de  amonio  (>  50  mg/l),  como  el  proceso  SHARON,  las 
bacterias dominantes serán aquellas con un crecimiento más rápido (Surmacz‐Gorska et al., 
1997). Por otro  lado,  las altas concentraciones de ácido nitroso y amoníaco pueden  tener 
efectos  negativos  sobre  la  nitrificación.  Las  concentraciones  de  estos  componentes  están 
relacionadas con  la  temperatura y el pH en el medio. El efecto de  inhibición por parte del 
HNO2 sobre las bacterias amonioxidantes es mayor a pH más bajos y es limitado a pH altos (a 
una  concentración  de  nitrito  de  300 mg/l  la  concentración  de HNO2  oscila  desde  0.52  a 














bacterias  autótrofas  no  se  necesita  adicionar  carbono  porque  el  CO2  funciona  como  la 
principal  fuente  de  carbono  (van  Graaf  et  al.,    1996).  La  ecuación  Ec.‐    10 muestra  la 
estequiometria  del  proceso  ANAMMOX  (Jetten  et  al.,  1999). Debido  a  las  bajas  tasas  de 
crecimiento de  las bacterias  involucradas en este proceso,  los  sistemas para  su desarrollo 
requieren  de  altos  TRC  para  mantener  adecuadas  concentraciones  de  biomasa, 
especialmente durante la puesta en marcha (Zhu et al., 2008). 
 




(N2H4)  y  la  Hidroxilamina  (NH2OH)  se  sabe  que  son  algunos  productos  intermedios  del 
proceso  Anammox  (Van  de  Graff  et  al.,  1997;  Schalk  et  al.,  1998;  Jetten  et  al.,  1999). 
Recientemente, ha sido propuesta una nueva ruta metabólica por Strous et al. (2006) que se 















deshidratación de  fangos,  además, de otras  corrientes  con  alto  contenido en nitrógeno  y 
bajo  contenido  en  carbono.  En  el  proceso  ANAMMMOX  el  amonio  y  el  nitrito  son 
consumidos de  forma casi equimolar, por  lo que podría ser combinado con un proceso de 
nitritación  parcial,  tal  como  el  proceso  SHARON  (van  Dongen  et  al.,  2001),  donde 
únicamente  la mitad del  amonio  sea oxidado  a nitrito  (Figura 9). Como muestra  la  figura 
parte del amonio del agua residual es oxidado a nitrito y el efluente de este proceso, que 





Ambos  procesos  autótrofos  aumentarían  la  sostenibilidad  del  tratamiento  de  aguas 
residuales ya que  se omite  la necesidad de  la adición de carbono  (reducción del 100% de 
fuente de carbono externa), el consumo de oxígeno se reduce en un 50 % (Van Hulle et al., 
2005) y la emisión de oxido nitroso durante la oxidación de amoníaco es considerablemente 








puede  ser  difícil  de  mantener  de  forma  estable  con  el  tiempo,  debido  a  la 






















‐  como  aceptor,  con  el N2  como  principal  producto  de  reacción  (Helmer  et  al.,  1999; 
Helmer y Kunst, 1998; Helmer et al., 2001; Siegrist et al., 1998). 
 
El  uso  de  técnicas  moleculares  tales  como  PCR  (polymerase  chain  reaction)  y  FISH 
(fluorescence  in  situ  hydridization)  para  detectar  la  presencia  de  bacterias  Anammox  en 
sistemas de biofilm mostraron la presencia de Kuenenia stuttgartiensis (una de las bacterias 
Anammox  identificadas)  en  estos  estudios  (Egli  et  al.,  2001; Helmer‐Madrok  et  al.,  2002; 
Pynaert et al., 2003). Con métodos similares se demostró también la presencia en el sistema 
de bacterias amonioxidantes y  la ausencia o casi ausencia de bacterias nitritoxidantes. Los 
resultados  sugieren  que  la  interacción  de  estos  dos  grupos  de  bacterias  (involucrando 




condiciones  de  oxígeno  limitado  en  un  solo  reactor  o  biofilm:  (1)  proceso  autótrofo  de 





Over  Nitrite)  y  (2)  proceso  autótrofo  de  oxígeno  limitado  de  nitrificación‐desnitrificación 
(OLAND,  Oxygen  Limited  Autotrophic  Nitrification  Denitrification).  Estos  dos  procesos 
difieren entre sí únicamente en la configuración del reactor. 
 
Bajo  condiciones  de  oxígeno  limitado,  los  dos  grupos  de  bacterias  involucrados  en  los 




La ecuación combinada de ambas reacciones (Ec.‐   13) muestra  la reacción que tiene  lugar 
en  el  proceso  CANON  (Third  et  al.,  2005a).  Como muestra  esta  ecuación,  la mayoría  del 
amonio presente en el agua residual es convertido a nitrógeno gas y una pequeña cantidad 
de nitrato. 
1.3 1.95  1.3 2.6 1.3   Ec.‐  11 
1.3  1.02 0.26 2   Ec.‐  12 
0.85 0.44 0.11 1.13 1.44   Ec.‐  13 
 
Como ocurre en el proceso de nitritación, las bacterias nitritoxidantes en el proceso CANON 
compiten  por  el  oxígeno  con  las  amonioxidantes.  Bajo  condiciones  con  limitación  de 
oxígeno, como  las amonioxidantes  tienen una mayor afinidad por éste comparado con  las 
bacterias  nitritoxidantes,  las  nitritoxidantes  quedan  fuera  del  proceso.  Las  bacterias 
nitritoxidantes también compiten por el nitrito con las bacterias anammox. Pero la ausencia 
de OD favorecerá a las bacterias anammox sobre las nitritoxidantes. Las bacterias Anammox 
son  inhibidas  por  el  oxígeno,  incluso  en  condiciones  microaeróbicas,  por  lo  tanto,  es 
necesario  un  control  estricto  del  oxígeno  para  garantizar microambientes  anóxicos  en  el 
reactor o biofilm para hacer posible el proceso Anammox. Así que el proceso CANON es una 
integración  de  la  nitrificación  parcial  y  el  proceso  Anammox  en  un  único  reactor.  Este 




El  proceso  OLAND  puede  ser  considerado  como  una  variación  del  proceso  CANON.  Las 
ecuaciones del proceso se pueden resumir así (Verstraete and Philips, 1998): 
 
0.5 0.75  0.5 0.5   Ec.‐  14 
0.5 0.5 0.5   Ec.‐  15 








destacar  que  la  ecuación  usada  para  el metabolismo  Anammox  en  el  proceso OLAND  es 
ligeramente diferente  a  la ecuación que describe este mismo metabolismo en el proceso 
CANON.  En  el  proceso  OLAND,  el  amonio  y  el  nitrito  se  asume  que  reaccionan  en  una 
relación  de  uno  a  uno  produciendo  únicamente  nitrógeno  gas.  En  cambio,  en  el  proceso 
CANON se asume una relación de nitrito a amonio de 1.3 y se produce tanto nitrógeno gas 
como  nitrato.  La  ecuación  general  del  proceso  OLAND  (Ec.‐    16)  muestra  unos 
requerimientos  de  oxígeno  ligeramente menores  que  en  el  proceso  CANON.  Ya  que  las 
ecuaciones  de  ambos  procesos  muestran  diferencias  mínimas,  esto  sugiere  que  ambos 






para  el  tratamiento  de  aguas  residuales  que  contienen  altas  concentraciones  de  amonio 
pero  carecen  de  carbono  orgánico.  Es  un  proceso  autótrofo  que  requiere  pequeñas 
cantidades de oxígeno, lo cual conlleva ahorro de espacio y energía. El consumo de oxígeno 
es  un  63  %  menor  y  los  requerimientos  de  carbono  orgánico  son  un  100  %  menos, 




procesos  Anammox  con  otro  proceso  de  eliminación  de  nitrógeno  proporcionando  este 
último  el  nitrito  necesario  para  las  reacciones  Anammox.  La  oxidación  desnitrificante  de 
amonio  (DEAMOX, DEnitrifying AMmonium OXidation)  combina  el proceso Anammox  con 
condiciones  desnitrificantes  usando  sulfuro  (S2‐)  como  dador  de  electrones  para  reducir 




La  Figura 11 muestra el diagrama de  flujo del proceso DEAMOX,  así  como  las principales 
reacciones  involucradas.  El  primer  paso  consiste  en  el  pretratamiento  en  un  reactor 





anaeróbica  del  nitrógeno  orgánico).  Una  parte  del  efluente  de  este  primer  paso,  que 
contiene amonio y sulfuro, es usado para alimentar al reactor nitrificante, donde el amonio 
es oxidado a nitrato. El efluente de este segundo reactor es llevado al reactor DEAMOX junto 
con  la  parte  restante  del  efluente  del  reactor  anaerobio.  El  reparto  entre  el  reactor 
anaerobio y anóxico dependerá de  la composición del agua  residual, especialmente de  las 
concentraciones de amonio y sulfato. Dentro del reactor DEAMOX el nitrato es reducido a 
nitrito  con  el  sulfuro  como  dador  de  electrones.  La  presencia  de  nitrito  y  amonio  en  el 
reactor  DEAMOX  también  propicia  la  reacción  Anammox.  Se  ha  comprobado 
experimentalmente  la  existencia  de  actividad  Anammox  dentro  de  un  reactor  DEAMOX 
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De  aquí  el  interés  en  producir  bacterias  autótrofas  nitrificantes  en  un  reactor  continuo 
inoculado con fango del reactor aerobio y alimentado con el efluente de la digestión. De esta 
forma las bacterias autótrofas nitrificantes que se desarrollan en el fango son las que están 
presentes  en  el  sistema,  estas  crecen  dentro  de  flóculos  de  fango  y  por  lo  tanto  no  son 




sistema desarrollado  se utiliza el  fango de  recirculación como  inóculo del proceso y no es 
necesaria una retención de  fango porque  las bacterias crecen ya en el  fango. Este proceso 
recibe el nombre de proceso BABE (Bio‐Augmentation Batch Enhanced) (Zilverentant, 1999) 
y permite conseguir la nitrificación completa en sistemas de fangos activados que trabajan a 
tiempos  de  retención  celulares  inferiores  al  óptimo  para  el  proceso  de  nitrificación.  El 
proceso  es  posible  gracias  al  enriquecimiento  de  la  biomasa  en  bacterias  autótrofas 
nitrificantes  que  se  produce  al  implantar  un  reactor  de  nitrificación  en  la  corriente  de 



















(varias  horas)  y  sin  necesidad  de  un  sistema  de  retención  de  fango  se  producirá  el 
crecimiento  de  las  bacterias  autótrofas  nitrificantes  ya  presentes  en  el  fango  recirculado 
(Salem  et  al.,  2003).    El  volumen  del  nuevo  reactor  es  bastante  inferior  al  aumento  de 
volumen  que  sería  necesario  para  la  nitrificación  en  la  línea  de  aguas  del  nitrógeno 
amoniacal  recirculado.  La  relación  entre  el  caudal  de  agua  de  deshidratación  y  el  fango 
recirculado es un parámetro clave para optimizar el proceso. Un caudal de recirculación de 
fangos  demasiado  elevado  disminuye  el  rendimiento  del  proceso  porque  reduce  la 
temperatura del  reactor  (la  temperatura de  la  línea de aguas es  inferior a  la del agua de 







esa  temperatura,  el  caudal  de  recirculación  podrá  incrementarse  aumentando  la 


































Las  nuevas  tecnologías  tienen  ventajas  en  términos  de  ahorro  en  volumen  de  reactores, 
aireación y fuentes de carbono. Cada nueva tecnología posee características prometedoras, 
























Anammox,  que  proporciona  abundante  nitrito  para  las  amonioxidantes  anaerobias.  La 
combinación  del  proceso  de  nitritación  con  el  proceso  Anammox  (Figura  13  d)  requiere 
menos  oxígeno  y  no  necesita  una  fuente  de  carbono.  El  proceso  Anammox  se  utiliza 
actualmente para el tratamiento del sobrenadante de digestión de fangos. 
 
Los  procesos  de  eliminación  con  limitación  de  oxígeno  que  se  llevan  a  cabo  en  un  único 
reactor  o  biofilms  (Figura  13  e),  tal  como  los  procesos  CANON  y  OLAND,  poseen  claras 
ventajas de ahorro de  las fuentes de carbono y  los costes de aireación. El reto principal en 
este  tipo  de  procesos  es  el  enriquecimiento  de microorganismos  anaerobios  capaces  de 
oxidar el amonio con nitrito como aceptor de electrones. 
 







La  biología  molecular  y  la  biotecnología  ambiental  pueden  ayudar  a  identificar  los 
microorganismos  funcionales,  caracterizar  las  comunidades  microbianas  y  desarrollar 
nuevos  procesos  de  eliminación  de  nitrógeno.  Deben  realizarse  extensas  investigaciones 
para  aplicar  y  optimizar  estos  nuevos  procesos  en  las  plantas  de  tratamiento  de  aguas 








Como  se  ha  comentado  en  apartados  anteriores,  hay  dos  grupos  de  bacterias 







una  familia,  llamada Nitrobacteracea,  donde  las  bacterias  amonioxidantes  se  caracterizan 
por  el  prefijo  Nitroso‐  y  las  bacterias  nitritoxidantes  se  denominan  con  el  prefijo  Nitro‐ 
(Watson et al., 1989). Sin embargo, posteriores estudios filogenéticos han concluido que las 
bacterias amonioxidantes y nitritoxidantes no están tan estrechamente relacionadas (Teske 
et  al.,  1994;  Woese  et  al.,  1984,  1985).  Las  bacterias  del  género  Nitrosomonas, 
Nitrosococcus, Nitrosospira, Nitrosolobus y Nitrosovibrio, participan en  la primera etapa de 
la nitrificación, es decir, son bacterias amonioxidantes (Tabla 4). La segunda fase la llevan a 













































































































Nitrospira  Nitrospirales  Nitrospiraceae  Nitrospira 
N. Marina 
N. moscoviensis 
*Nota: estos dos géneros actualmente se incluyen en el género Nitrosospira. 
Tabla 4. Clasificación de bacterias amonioxidantes y bacterias nitritoxidantes. 
Todos los miembros de estos dos grupos son bacterias gram‐negativas quimioautótrofas. Las 
bacterias  quimioautótrofas  se  caracterizan  por  la  capacidad  de  utilizar  un  compuesto 
químico inorgánico como fuente de electrones para la inmovilización de carbono inorgánico 
en biomasa.  Los quimioautótrofos por  lo  general  son  aerobios, emplean el oxígeno  como 
aceptor  final  de  electrones.  La  Tabla  5  y  Tabla  6  presentan  las  características  de  los 
principales géneros de bacterias amonioxidantes y nitritoxidantes,  respectivamente. Todos 
los  géneros  de  nitrificantes  se  pueden  distinguir  inicialmente  por  la  forma  celular.  Hay 
bacterias en forma de varilla, elipsoidales, esféricas, espirales, vibrioide o  lobular. Todas  las 
especies  tienen  la  típica pared celular gram‐negativa. Muchas de  las bacterias nitrificantes 
tienen complejos de membranas  intracitoplasmáticos,  los cuales se pueden disponer como 
vesículas aplanadas o tubos dispuestos al azar. Las células pueden ser móviles o no móviles, 




















































Las  bacterias  autótrofas  nitrificantes  están  ampliamente  extendidas  en  la  naturaleza.  Se 
encuentran  en  la mayoría  de  los  ambientes  aerobios  donde  hay  presentes  considerables 
cantidades de amonio. Ambos grupos de bacterias  se desarrollan en  lagos y corrientes de 
agua, que tienen aportes de amonio, y en la termoclina de los lagos, donde tanto el amonio 
como  el  oxígeno  están  presentes.  Sin  embargo,  de  acuerdo  con  sus  características 
ecofisiológicas, se ha observado que varias especies aparecen solo o mayoritariamente en 















uso  de  medios  selectivos  que  contienen  amonio  o  nitrito  como  dador  de  electrones  y 






investigar  tanto el número como  la composición y dinámica de  la población en diferentes 
ambientes.  El  número  de  nitrificantes  en  sistemas  complejos  tradicionalmente  ha  sido 








el  uso  de  anticuerpos  o  sondas  de  oligonucleótidos  16S  rRNA.  La  técnica  de  anticuerpos 












Otra  alternativa es detectar bacterias  autótrofas nitrificantes empleando una  variedad de 
diferentes técnicas que, en general, usan el nucleótido 16S rRNA (Degrange y Bardin, 1995; 





(Rotthauwe  et  al.,  1997;  Nold,  et  al.,  2000).  El  análisis  cuantitativo  de  la  estructura  de 





detectar  y  localizar  la  presencia  o  ausencia  de  determinadas  secuencias  de  ADN  o  ARN. 
Mediante el análisis FISH podemos identificar “in situ” bacterias que pertenecen a un grupo 
taxonómico  específico  (especie,  género,  clase,  etc.).  Esta  técnica  utiliza  secuencias  de 




Estas  técnicas  se  basan  en  la  aplicación  de  los  procesos  de  hibridación  que  se  producen 
entre secuencias complementarias de material genético. La doble hélice de ADN puede ser 
desnaturalizada, es decir, se desenrolla y se separan  las hebras que  la forman, mediante  la 
aplicación  de  una  elevada  temperatura.  Cuando  la  temperatura  disminuye,  las  hebras  se 
vuelven a unir por sus bases complementarias. Una secuencia de ADN se puede unir a otra 
de ADN o también a una secuencia de ARN complementaria, produciéndose un híbrido ADN 
–  ADN,  o  ADN  –  ARN.  Así  que  una  secuencia  de  ADN  o  de  ARN  de  cadena  simple, 
























En  las  técnicas  de  hibridación  in  situ,  el  ADN  de  la  célula  puede  ser  teñido  de  forma 
independiente del marcaje de la sonda específica. Esto se conoce como contra‐tinción y tiñe 







para  la  detección  del  organismo  que  se  desea  a  estudiar.  En  el  análisis  de  la  población 
bacteriana presente en una muestra las sondas utilizadas pueden ser diseñadas en el propio 
laboratorio, o adquiridas a  través de centros que  se dedican ello, y en  los que  se pueden 
adquirir las sondas marcadas con un fluorocromo específico, o incluso sin marcar. En la Tabla 























































































Como  se ha  comentado anteriormente,  las bacterias autótrofas nitrificantes  son bacterias 
quimiolitotróficas que se caracterizan por  la capacidad de crecer mediante  la oxidación de 








oxidorreductasa  hidroxilamina  (HAO).  La  enzima  AMO  oxida  el  amonio  a  hidroxilamina 
(NH2OH),    compuesto  intermedio  del  proceso  (Ec.‐    19).  Esta  oxidación  se  divide  en  dos 
partes (Ec.‐  17 y Ec.‐  18). La reducción exergónica (variación de la energía libre de Gibbs es 
negativa)    de O2  en  el  agua  (Ec.‐    18)  permite  la  oxidación  endergónica  (incremento  de 
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, 234 /   Ec.‐  23 
 
Bajo  condiciones  anóxicas,  Nitrosomonas  eutropha  puede  crecer  con  el  dióxido  de 
nitrógeno/tetraóxido  de  dinitrógeno  (NO2/N2O4)  como  fuente  de  oxígeno  en  lugar  del O2 
para la oxidación del amonio a hidroxilamina (Schmidt y Bock, 1997, 1998). Además, la AMO 
aislada puede oxidar el amonio con el NO2 bajo condiciones anóxicas (Fiencke et al., 2004). 
En  ambos  casos,  se  forma  NO.  Basándose  en  estos  hallazgos,  se  postuló  que  NO2/N2O4 
también podrían ser utilizados como dadores de oxígeno mediante procesos aeróbicos y el 










Las bacterias nitritoxidantes extraen  su energía de  la oxidación de  los nitritos en nitratos 
(Ec.‐    24). Un  único  paso  está  involucrado  en  esta  oxidación,  que  se  lleva  a  cabo  por  la 
enzima  nitrito  oxidoreductasa  en  Nitrobacter.  En  los  géneros  Nitrococcus,  Nitrospina  y 
Nitrospira, la enzima clave se llama sistema nitrito‐oxidante. Para la oxidación del nitrito, no 
se  consume O2 debido a que el átomo de oxígeno en  la molécula de nitrato  se deriva de 
agua.  Los dos electrones  liberados durante  la oxidación  son  transportados a  través de  los 
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‐).  Son  las  fuentes de  energía  (dadores de  electrones) de  las 
bacterias que oxidan amonio y de las que oxidan nitrito (respectivamente). Por esta razón se 
consideran los factores limitantes más importantes en el crecimiento de las bacterias, junto 
con  el  oxígeno.  El  amoníaco  es  el  sustrato  real  de  las  bacterias  AOB, mientras  que  las 
bacterias  NOB  usan  la  forma  no  ionizada  del  nitrito  (ácido  nitroso)  como  su  sustrato 
(Anthonisen et al., 1976; Wiesmann, 1994). La cinética característica del crecimiento de  las 
bacterias autótrofas nitrificantes es de  tipo Monod,  con  la que el grado de  limitación por 
sustrato viene determinado por  la constante de semisaturación  incluida. Generalmente,  la 
constante  de  saturación  de  las  bacterias  amonioxidantes  es  mayor  que  la  de  las 
nitritoxidantes;  sin  embargo,  presentan  una  variabilidad  notable  según  la  bibliografía 
consultada. 
 













a  150 mg N‐NH3/l  y  0.1‐1.0 mg N‐NH3/l,  respectivamente.  También  se  concluyó  en  estos 
estudios que el HNO2 tiene un impacto considerable sobre las bacterias NOB (0.2‐2.8 mg N‐








diferentes  comunidades  de  bacterias  y/o  la  aclimatación  de  la  biomasa  a  condiciones 
extremas. 
 
Oxígeno  disuelto  (O2).  Debido  a  que  las  bacterias  amonioxidantes  y  nitritoxidantes 
requieren en el proceso de oxidación una  importante cantidad de oxígeno, el efecto de  la 
limitación del  crecimiento debido  a una  falta de oxígeno ha  sido estudiado  ampliamente. 
Cuando  las bacterias no tienen una  limitación de sustrato, el efecto del oxígeno disuelto se 





saturación  diferente  que  la  de  las  bacterias  que  oxidan  nitrito.  Existen  estudios  que 
determinan que las bacterias amonioxidantes tienen una menor afinidad por el oxígeno que 
las bacterias nitritoxidantes (Hellinga et al., 1998; Pérez, 2004) y otros, que por el contrario, 
proponen  una  constante  de  afinidad  mayor  para  las  nitritoxidantes  (Wiesmann,  1994; 
Pirsing, 1996; Guisasola et al., 2005; Ciudad et al., 2006). Pero hay que  tener  también en 
cuenta que elevadas concentraciones de oxígeno pueden llegar a tener un efecto inhibidor. 












carbonatos  en  el medio,  para  que  no  existiese  limitación  por  fuente  de  carbono  en  el 
desarrollo de las bacterias.  
 




En  la  limitación  del  crecimiento  de  las  bacterias  debido  al  pH  se  pueden  diferenciar  dos 
causas.  La  primera  es  que  el  pH  afecta  directamente  a  la  actividad  enzimática,  lo  que 
provoca  una  pérdida  de  actividad  en  las  células.  Este  efecto  es  debido  a  la  activación  – 





















El  incremento  de  la  velocidad  de  crecimiento  con  la  temperatura  se  debe  al  incremento 
generalizado de la velocidad de las reacciones enzimáticas con la temperatura. La muerte a 
altas  temperaturas  se  debe  a  la  desnaturalización  de  las  proteínas  y  a  las  alteraciones 
producidas  en  las  membranas  lipídicas  a  esas  temperaturas.  La  falta  de  crecimiento  a 
temperaturas  muy  bajas  se  debe  a  la  reducción  de  la  velocidad  de  crecimiento  por  la 












la  temperatura  es  descrita  normalmente  por  la  ecuación  de  van´t  Hoff‐Arrhenius  a 
temperaturas de 5  a 40  ºC  (Ec.‐   10)  (Tchobanoglous  et al., 2003).  Sin embargo, hay que 
recordar el hecho de que esta ecuación no proporciona una buena estimación a temperatura 
muy  altas,  o  cuando  la  temperatura  a  estudiar  está muy  alejada  de  la  temperatura  de 
referencia. 
· ·   Ec.‐  27 
 
En  donde  µt  es  la  tasa máxima  de  crecimiento  especifica  (d














Aparte de  la actividad de  las bacterias,  la  temperatura  también afecta a  la  solubilidad de 
oxígeno en el agua. Un aumento de la temperatura produce una reducción en la solubilidad 




































Las  bacterias  son  capaces  de  sobrevivir  en  ambientes  con  altos  niveles  de  salinidad, 
manteniendo  su  citoplasma  en  el  mismo  nivel  osmótico  que  del  medio  ambiente 
circundante (Oren 1999). Se han detectado bacterias amonioxidantes en ambientes marinos 
y moderadamente salinos (Stephen et al. 1996; Bano y Hollibaugh, 2000; Ward et al. 2000). 
Sin  embargo,  recientes  estudios  han  determinado  una  reducción  de  la  actividad  de  las 
bacterias o una  inhibición  total al  someter a  la biomasa a elevada  salinidad  (Claros et al., 
2010; Campos et al., 2002; Moussa et al., 2006). Por otro lado, estudios como los llevados a 
cabo por Vredenbergt et al.  (1997)  y Dinceer et al.,  (1999) determinaron que  la  salinidad 
tiene  un  efecto más  negativo  sobre  las  bacterias  nitritoxidantes  que  las  amonioxidantes, 





afectan  positiva  o  negativamente  al  crecimiento  de  las  bacterias  según  el  valor  de  estos 
parámetros en el medio de  cultivo, el efecto de  las  sustancias  toxicas  sobre  las bacterias 
amonioxidantes  y  nitritoxidantes  depende  de  la  concentración  de  dicha  sustancia  y  del 
tiempo de exposición de  las bacterias  a esta.  Las  sustancias  toxicas más estudiadas en el 
ámbito  de  las  aguas  residuales  son:  tiourea,  cianuro,  fenoles,  anilina  (efecto  importante 










campo del  tratamiento de aguas  residuales. El desarrollo de un modelo matemático  sirve 
para describir  el  comportamiento  actual  y previsible de un proceso mediante unas bases 
teóricas bien establecidas. Al  realizar  la modelación  se  lleva  a  cabo un  gran esfuerzo por 




Las  principales  aplicaciones  de  los modelos matemáticos,  que  finalmente  determinan  su 
estructura y complejidad, se pueden agrupar en: 
 
 Investigación:  para  comprobar  las  consecuencias  de  los  nuevos  conocimientos  y 
explicar adecuadamente los procesos observados. 
 Diseño:  para  diseñar  EDARs  y  comprobar  la  influencia  de  variaciones    en  las 
condiciones de entrada y/o en los parámetros del proceso en su funcionamiento. 
 Operación  y  control:  para  elaborar  y  probar  estrategias  de  control  que  lleven  el 
proceso al punto deseado de funcionamiento a pesar de las perturbaciones internas 
y externas. 




variables  de  estado  del  proceso  de manera  que  su  resolución  proporciona  la  trayectoria 
seguida  por  estas  variables  en  el  tiempo.  Estas  ecuaciones  son  el  resultado  de  la 
combinación de las ecuaciones de conservación de materia y energía con las ecuaciones de 
velocidad  de  los  procesos  implicados,  que  pueden  ser  tanto  físicos  como  químicos  y/o 




















Independientemente  de  la  estructura  del  modelo,  las  ecuaciones  matemáticas  que 
relacionan  las  entradas  y  salidas  contienen  tres  tipos  de  constituyentes:  variables, 
constantes y parámetros. Las variables están formadas por las entradas y salidas del modelo 
y  las  diferentes  variables  de  estado,  mientras  que  la  diferencia  entre  constantes  y 
parámetros  es  menos  evidente.  Generalmente  se  consideran  constantes  todos  aquellos 
parámetros  que  nunca  cambian  su  valor  en  todas  las  posibles  aplicaciones  del modelo. 




Los procesos biológicos que  tienen  lugar en una estación depuradora de aguas  residuales 
consisten  en  transformaciones  bioquímicas  que  realizan  los microorganismos  durante  su 





La mayor parte de  los modelos desarrollados para  la simulación de  los procesos biológicos 










no haya  limitaciones de sustrato en el medio. Por tanto,  la velocidad de crecimiento de  los 
microorganismos (X) vendrá definida por la siguiente ecuación diferencial: 
 




la  velocidad  específica máxima  de  crecimiento  (µmax)  y  el  coeficiente  de  afinidad  por  el 





La  aplicación  del  modelo  de  Monod  a  medios  en  los  que  el  crecimiento  de  los 
microorganismos puede estar limitado por más de un tipo de sustrato o por la presencia de 
compuestos  inhibidores  del  crecimiento  ha  llevado  a  posteriores  modificaciones  en  la 
ecuación cinética del crecimiento. 
 








El  valor  de  la  tasa  de  crecimiento  depende  de  los  dos  sustratos  involucrados.  En 
cualquier caso las concentraciones de los sustrato S1 y S2 son tal que ambos términos 
son inferiores a la unidad, ambos sustratos actúan reduciendo   por debajo de  ̂ .  
 
◊ Modelos no‐interactivos. En este caso se considera que solo uno de  los sustratos es 
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En  cambio,  en  el  tratamiento  biológico  de  aguas  residuales  las  unidades molares  no  se 
suelen  utilizar,  expresando  normalmente  las  relaciones  estequiométricas  en  unidades 
másicas.  Además,  al  escribir  las  reacciones  químicas  se  suele  normalizar  los  coeficientes 
















Puesto que hay una  relación entre  los  reactivos que  se  consumen y  los productos que  se 
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  Ec.‐  41 
 
El coeficiente  ,  representa el coeficiente estequiométrico normalizado del componente  i 
en la reacción química j. Por lo tanto, la velocidad de transformación de un componente i (ri) 
se  obtendrá  de  la  suma  de  todas  las  velocidades  de  las  reacciones  en  las  que  participa 
multiplicadas por su coeficiente estequiométrico en dicha reacción (Ec.‐  42). 
 






componentes  participan  en  más  de  un  proceso  dificultando  el  seguimiento  de  sus 
transformaciones.  Para  la  presentación  de  los  modelos  de  forma  clara,  sencilla  y 




















Componente i   →  1  2  3  Velocidad de crecimiento 
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2   Lisis  ‐1  1 ·  
Tabla 8. Notación matricial para el crecimiento de las bacterias heterótrofas bajo condiciones aerobias. 
La  aparición del modelo ASM1  supuso,  además de  la aparición de un nuevo  concepto de 
simulación dinámica de  los procesos de  tratamiento de  las aguas  residuales, un  creciente 
avance  en  la  estandarización  de  la  notación  y  estructura  de  los  modelos.  La  notación 
utilizada  permite  distinguir  entre  los  componentes  solubles,  representados  por  una  “S” 




coeficientes  estequiométricos  de  cada  proceso,  como  son  los  rendimientos  de  los 
microorganismos,  representado por una  “Y”  seguida del  subíndice  relativo a  cada  tipo de 
microorganismos considerado en el modelo. Los parámetros cinéticos son aquellos que se 







se  transforman.  La  ecuación  de  continuidad  válida  para  cualquier  proceso  j  y  todas  las 
variables (c) sujetas a conservación, tiene la siguiente forma: 
, · , 0  Ec.‐  43 
 
donde  ,  es el coeficiente estequiométrico del componente i en el proceso j, y iC,i indica el 






Estas  ecuaciones  de  continuidad  resultan  de  gran  utilidad  para  el  cálculo  de  algunos 












A  principios  de  los  años  80,  la  International Water  Association  (IWA)  (antigua  IAWPRC, 
International Association on Water Pollution Research and Control), organizó un grupo de 




dos  grupos  e  bacterias  (autótrofas  y  heterótrofas)  y  divide  la  actividad  de  los 
microorganismos  en  los  siguientes procesos:  crecimiento de  las bacterias heterótrofas  en 
condiciones  aerobias  y  en  condiciones  anóxicas  (desnitrificación),  crecimiento  de  las 
bacterias  autótrofas,  lisis  de  las  heterótrofas,  lisis  de  las  autótrofas,  amonificación  del 

















Otra novedad  importante de este modelo  consiste en  considerar que  las bacterias  tienen 
una velocidad de  lisis en  condiciones anóxicas menor que en  condiciones aerobias. Por el 
contrario el ASM3 no considera el crecimiento de las bacterias heterótrofas directamente a 
partir  del  sustrato  y  tampoco  tiene  en  cuenta  los  procesos  de  eliminación  biológica  de 
fósforo. 
 
El primer modelo que  consideró  los procesos de eliminación de  fósforo  fue publicado en 
1988 por el grupo de investigación de la Universidad de Cape Town. Su trabajo fue resumido 
en diversos artículos científicos (Wentzel et al., 1988, 1989a, 1989b, 1990). Posteriormente 





El modelo ASM2  incluye un  tercer grupo de bacterias  (PAO) encargadas de  la eliminación 
biológica  de  fósforo,  incluyendo  los  siguientes  procesos  de:  almacenamiento  de  PHA 
(polihidroxialcanoatos),  almacenamiento  de  PP  (polifosfatos)  en  condiciones  aerobias, 
crecimiento en condiciones aerobias, lisis de las bacterias PAO, ruptura del PHA asociada a la 
lisis  y  ruptura de PP asociada a  la  lisis. En este modelo  la hidrólisis de  fósforo orgánico y 
posterior  transformación a ortofosfato  fue  incluida de manera  implícita,  igual que para el 
caso  del  nitrógeno,  en  los  procesos  de  hidrólisis  de  la materia  orgánica  particulada  y  la 
degradación  de  la  materia  orgánica  soluble,  respectivamente.  De  esta  manera,  la 
estequiometría  de  estos  procesos  es  la  que  determina  la  cantidad  de  fosfato  y  amonio 
liberados  al  medio  después  de  los  procesos  de  hidrólisis  y  degradación  de  la  materia 
orgánica.  El  ASM2  va  a  incorporar  también  los  procesos  de  hidrólisis  y  fermentación  en 
condiciones anaerobias, necesarios para poder  simular  la generación de ácidos  volátiles a 





PAO  que  fue  ratificado  por  diversos  autores  con  posterioridad  a  su  publicación  e 













que  han  desarrollado  otros modelos  para  los  procesos  de  fangos  activados. Destacar  los 
modelos propuestos por el grupo de  investigación de  la Universidad de Delft y el grupo de 
investigación  de  la  EAWAG  (Swiss  Federal  Institute  for  Environmental  Science  and 
Technology, siglas en alemán). El grupo de  la Universidad de Delft propuso un modelo con 
un  enfoque  diferente  al  de  la  IWA.  Este  modelo  está  basado  en  los  mecanismos 







El  proceso  de  digestión  anaerobia  constituye  uno  de  los métodos más  utilizados  para  el 








de  ácidos  grasos  volátiles  (AGV)  en  prefermentadores  utilizando  el  menor  número  de 
variables posibles. El modelo está basado en el modelo desarrollado por Negri et al. (1993). 
Describe los efectos de los principales parámetros de diseño y operación sobre la velocidad 








 El  sustrato  se  divide  únicamente  en  soluble  e  insoluble.  No  se  consideran  los 
sustratos inertes. 
 Asume  que  la  etapa  limitante  en  la  formación  de  especies  monoméricas  es  la 
hidrólisis. 
 No  realiza  ninguna  distinción  entre  los  diferentes  tipos  de  AGV  formados, 
considerando que su composición permanece constante en todo momento. 
 No  considera  los  procesos  de  acetogénesis  ni  la  formación  de metano  a  partir  de 







En  1991  D.  J.  Costello  et  al.  propusieron  un  modelo  matemático  para  sistemas  de 
tratamiento  anaerobio  basado  en  el  modelo  desarrollado  por  Mosey  (1983)  para  la 
formación de ácidos volátiles de cadena corta a partir de glucosa en el proceso de digestión 
anaerobia;  la  principal  modificación  que  hicieron  a  este  modelo  consistió  en  añadir  al 
ecosistema anaerobio un grupo de bacterias que degradaban el ácido láctico. 
 
El modelo  de  Costello  utiliza  la  glucosa  como  sustrato  estándar  para  el  desarrollo  de  las 
relaciones estequiométricas de cada una de  las reacciones  llevadas a cabo por  los distintos 
grupos de bacterias anaerobias en la degradación secuencial de la glucosa a metano, dióxido 
de  carbono  e  hidrógeno.  El modelo  considera  6  grupos  distintos  de  bacterias:  bacterias 
ácidogénicas que degradan glucosa soluble, generando ácido acético, ácido butírico o ácido 
láctico,  bacterias  que  degradan  el  ácido  láctico  producido  por  las  bacterias  anteriores 
generando ácido acético o ácido propiónico, bacterias acetogénicas que degradan el ácido 











































El modelo  considera  los  siguientes  procesos:  desabsorción  del  gas  formado,  hidrólisis  del 
sustrato orgánico particulado por  la  acción de enzimas  y  transformación en  aminoácidos, 
azúcares  y  ácidos  grasos  de  cadena  larga,  fermentación  de  aminoácidos  y  azúcares, 
oxidación anaerobia de los ácidos grasos de cadena larga, oxidación anaerobia de productos 














la  IWA,  y  ante  la  diversidad  de  los modelos  existentes  para  representar  el  proceso  de 







el  9º  Congreso  sobre  Digestión  Anaerobia  celebrado  en  Amberes  (Bélgica)  un  modelo 




El  modelo  de  digestión  anaerobia  (ADM1)  considera  dos  tipos  principales  de  procesos: 
bioquímicos  (irreversibles)  y  fisicoquímicos  (reversibles).  Los  procesos  biológicos,  ya  sean 
intra o extracelulares  (hidrólisis),  los  llevan a  cabo distintos grupos de microorganismos  y 
están  modelados  como  reacciones  irreversibles.  En  los  procesos  fisicoquímicos  no 
intervienen los microorganismos y comprenden las reacciones ácido‐base y  la transferencia 














orgánica  inerte,  carbohidratos,  proteínas  y  lípidos,  hidrólisis  de  los  carbohidratos,  las 
proteínas  y  los  lípidos,  y  los  procesos  de  muerte  de  los  distintos  grupos  de  bacterias 
consideradas. 
 
Los procesos  fisicoquímicos que  se  tienen en  cuenta en el modelo permiten el  cálculo de 
determinados factores de inhibición tales como el pH, la concentración de gases disueltos y 
la  concentración  de  ácidos  no  disociados,  así  como  la  estimación  del  caudal  de  biogás 
obtenido  y  de  la  alcalinidad  debida  al  carbonato.  Los  procesos  fisicoquímicos  que  tienen 
lugar en un digestor anaerobio  se pueden  clasificar en  tres grandes grupos: procesos que 
tienen  lugar  en  la  fase  líquida  (equilibrios  de  disociación  ácido‐base),  procesos  de 
transferencia  gas‐líquido  (desabsorción  de  gases  formados)  y  procesos  de 







El  desarrollo  de  un  modelo  matemático  global  válido  para  la  simulación  de  todos  los 
procesos que tenga lugar en una EDAR implica, aparte de las consideraciones hidráulicas del 
sistema,  una  identificación  de  todas  la  fracciones  de  carbono,  nitrógeno  y  fósforo;  una 
definición  correcta  de  las  relaciones  estequiométricas  entre  los  diferentes  componentes 
considerados por el modelo de cada una de las formas anteriores, y una definición adecuada 
de  las  cinéticas  de  los  procesos  en  cada  una  de  las  condiciones  anaerobias,  anóxicas  y 
aerobias que pueden darse en el sistema. 
 
La  representación matricial  de  un modelo  global  ha  de  incluir  todos  los  componentes  y 










el  desarrollo  de  este  trabajo  de  investigación,  se  partirá  del modelo  BNRM1  el  cual  se 
describirá en un apartado siguiente. 
1.4.3 Biological Nutrient Removal Model No.1 (BNRM1). 
El modelo  BNRM1  supone  una  perspectiva  diferente  de  la modelación  determinista  para 
procesos biológicos ya que un único modelo se utiliza para simular procesos físicos, químicos 
y biológicos. Puede ser utilizado para el diseño y simulación de  las principales operaciones 
de  tratamiento de una EDAR, permitiendo  tener en cuenta  los efectos combinados de  los 
diferentes  procesos  de  tratamiento.  De  esta  forma  el  funcionamiento  global  de  la  EDAR 
puede  ser  optimizado.  Por  ello  este  modelo  es  el  que  se  encuentra  actualmente 









procesos  de  transferencia  de  materia  entre  las  fases  líquida  y  gaseosa.  Los  procesos 
químicos  considerados  comprenden  las  principales  reacciones  ácido‐base,  asumiendo 






































biológico,  los productos de  la fermentación se deben modelar separadamente de  los otros 
componentes orgánicos solubles. 
SCH4  (MDQO/L



















de 100  veces  superior  a  la de  ácido  carbónico. Por  este motivo  la  concentración de CO2 
también se incluye en este componente. 
SN2  (MN/L



























































3):  Bacterias metanogénicas  acetoclásticas.  Estos  organismos  son  anaerobios 
estrictos y son los responsables de la conversión del ácido acético en metano. 
XMH2  (MDQO/L

















XPAO.  Forma  parte  del  fósforo  particulado.  Se  asume  que  tiene  la  composición  química 
(K0.33Mg0.33PO3)n. 
XS  (MDQO/L







































































El modelo  BNRM1  incluye  como  procesos  gobernados  por  el  equilibrio  las  interacciones 
ácido‐base  en  las  que  participan  los  componentes  considerados.  Serralta  et  al.  (2004) 




sistemas  ácido‐base.  Esta  asunción  simplifica  el  cálculo  de  las  concentraciones  de  las 


























A  partir  de  la  aplicación  de  estas  expresiones  a  los  distintos  componentes  y  especies 




















































La  resolución  de  estas  ecuaciones  algebraicas  se  efectúa  mediante  la  aplicación  del 
programa MINTEQA2,  (Allison et al., 1991). Se  trata de un programa de  libre distribución, 
desarrollado por la U.S.E.P.A (United States Environmental Protection Agency) (Allison et al., 
1991),  que  permite  calcular  las  concentraciones  de  todas  las  especies  presentes  en  el 









El procedimiento de resolución de  las ecuaciones  implica una  iteración secuencial entre  las 
ecuaciones diferenciales de  los modelos biológicos y  las ecuaciones algebraicas del modelo 
químico.  La  resolución  de  las  ecuaciones  diferenciales  proporciona  la  evolución  de  las 
concentraciones totales de los distintos componentes en función del tiempo, mientras que la 
resolución de las ecuaciones algebraicas del modelo químico proporciona la evolución de las 








de  continuidad  permiten  la  estimación  de  un  coeficiente  estequiométrico  conocidos  los 
restantes. Estas ecuaciones se utilizan para calcular los coeficientes estequiométricos de SO2 
(SNO3 y SN2 en la desnitrificación) a partir de la DQO, SNH4 a partir del nitrógeno, SPO4 a partir 













  DQO  Nitrógeno  Fósforo  Sólidos  Carbono  Protón 
Factor →    iDQO,I  iN,I iP,I iSST,I iC,i  iH,I
Componente 
↓ 
Unidad  g DQO  g N  g P  g SST  mol C  mol H 
SO2  g O2  ‐1     
SNH4  g N    1   ‐1/14
SNO3  g N  ‐64/14 1   1/14
SN2  g N    1    
SF  g DQO  1  iNSF iPSF iCSF   
SA  g DQO  1  2/64  1/64
SPRO  g DQO  1  3/112  1/112
SPO4  g P    1   2/31
SI  g DQO  1  iNSI iPSI iCSI   
SH  mol H      ‐1
SH2  g DQO  1     
SCH4  g DQO  1  1/64   
SIC  mol C    1  2
XS  g DQO  1  iNXS iPXS iSSTXS iCXS   
XI   g DQO  1  iNXI iPXI iSSTXI iCXI   
XBM (biomasa)  g DQO  1  iNBM iPBM iSSTBM iCBM   
XPP  g P    1 3.23    
XPHA  g DQO  1  0.6 1/36   
XSST  g SST    ‐1    
XMeOH  g SST    1    
XMeP  g SST    0.205 1    
XNV  g SST    1    
Tabla 13. Factores de conversión iC,i aplicados en las ecuaciones de continuidad del modelo. 




inerte  (XI)  y  lentamente  biodegradable  (XS)  dependen  de  las  características  del  influente 





iNBM  0.087  ⁄  
iPBM  0.017  ⁄  
iSSTBM  0.700  ⁄  










 Las  interrelaciones entre  las diferentes unidades del proceso pueden ser tenidas en 
cuenta con una única herramienta de simulación. 
 Considera  los efectos de  las  recirculaciones desde  la  línea de  fangos a  la  corriente 
principal. Permite optimizar el funcionamiento global de la planta. 
 Considera  los  tres  tipos  de  bacterias:  aerobias,  facultativas  y  anaerobias.  Las 
condiciones  ambientales  en  cada  unidad  de  tratamiento  determinan  qué  grupos 
pueden proliferar. 




El  proceso  de  nitrificación  ha  sido  tradicionalmente modelado  como  un  proceso  de  una 




de  la  ruta metabólica completa en  los modelos biológicos de estos  sistemas. Además hay 
situaciones  específicas  en  las  que  el  nitrito  tiene  un  papel  muy  importante,  como  por 
ejemplo:  operación  inestable  de  una  planta  de  tratamiento  de  aguas  residuales  (falta  de 
oxígeno,  Tª  baja,  bajo  TRC,  presencia  de  inhibidores),  procesos  en  el  tratamiento  del 
sobrenadante procedente de la línea de fangos, plantas de tratamiento de aguas residuales 
industriales,…  En  estos  sistemas  el modelo  de  una  única  etapa  no  es  adecuado  y  como 
consecuencia es necesario incluir el nitrito en el modelo de estos sistemas. 
 
La  inclusión  del  nitrito  en  los  modelos  del  tratamiento  de  aguas  residuales  supone  la 
modificación de  los modelos tradicionales tanto de nitrificación como desnitrificación. Pero 










Hay  numerosos  grupos  de  investigación  que  trabajan  en  este  campo,  con  el  objetivo  de 
desarrollar  un modelo  adecuado,  con  inclusión  de  nitrito,  para  reproducir  los  resultados 
































en ríos  (Reichert et al., 2001). Este modelo  fue descrito por  la  IWA en 2001 e  incorpora el 
proceso de nitrificación en dos etapas  (nitritación, nitratación y equilibrios químicos). Este 
modelo supuso en un gran paso en el campo de  la modelación por  incorporar balances de 
masa, equilibrios de pH,… Otra  referencia  relevante a  tener en cuenta es  la propuesta de 
Grau et al., 2007, que aunque no es en sí mismo un modelo, describe una metodología de 
modelado para plantas de depuración  a partir de  listas de  transformaciones  compatibles, 








observar  que  existe  cierta  diversidad  en  las  estructuras  matemáticas  de  los  modelos 
















































Van  Hulle  et  al.  (2007),  los  otros  modelos 
asumen  el  NH4  como  el  sustrato  para  el 
crecimiento de las bacterias AOB. El NH3 como 
sustrato  se  considera  principalmente  en  los 
modelos  de  los  procesos  del  tratamiento  de 
corrientes  de  recirculación.  La  función  de 





en  el  modelo,  empleando  diferentes  cinéticas 
para describir el proceso. Otros autores asumen 

















algunos modelos  (Wett  y  Rauch  (2003),  Van 
Hulle et al. (2007), Pambrun et al. (2006)). Los 
coeficientes  de  inhibición  en  estos  modelos 
son  muy  altos,  por  lo  que  esta  inhibición 
probablemente se pueda obviar en la práctica 
si  el  efluente  a  tratar  no  tiene  una  elevada 
carga de N. 
Para  B.  Nitritoxidantes.  Esta  inhibición  fue 
considerada por Pambrun et al. (2006) y Wett y 
Rauch  (2003)  usando  una  función  switch, 





















autores  no  contemplan,  aunque  no  se  puede  descartar  cuando  se  alcanzan  elevadas 
concentraciones de nitrito en el sistema. 
Para  B.  Amonioxidantes.  Solamente  se 
consideró  en  los modelos desarrollados para 
procesos  del  tratamiento  de  corrientes  de 
recirculación  mediante  una  función  switch 
(Hellinga et al. (1999), Pambrun et al. (2006), 
Volcke,  (2006)  y Van Hulle  et  al.  (2007)).  En 
los  procesos  de  la  corriente  principal  los 
niveles de nitrito no suelen ser altos. 
Para  B.  Nitritoxidantes.  La  inclusión  de  este 
término  en  el  modelo  depende  de  la 
concentración de nitrito en el sistema que va a 
ser  modelado.  La  inhibición  por  HNO2  fue 
considerada por Hellinga et al. (1999), Pambrun 
et al.  (2006) y Wett y Rauch  (2003) empleando 
diferentes  cinéticas  de  inhibición  en  cada  uno 






























a partir de  la bibliografía es muy  importante como  se puede observar, por ejemplo, en el 
amplio rango de valores de rendimientos de las bacterias recopilados (YNH y YNO), que son en 











◊ Técnica experimental. Algunos de  los valores de estos parámetros  son estimados a 
partir de  los datos recopilados en experimentos en  laboratorio, mientras que otros 
parámetros  se  obtienen  a  partir  de  la  calibración  del modelo  en  planta  piloto  o 
plantas  reales.  Como  estas  técnicas  no  están  estandarizadas,  la  forma  en  que  se 
estima/mide el  valor de  los parámetros puede  también  contribuir  a  la  variabilidad 
observada en estos valores. 
◊ Difusión del sustrato. La disponibilidad de sustrato para  las bacterias depende de  la 
difusión, tamaño del flóculo, mezcla e hidráulica. Puesto que estos factores varían de 
un estudio a otro, esto afectará a los valores estimados de los parámetros. 
◊ Adaptación.  La  adaptación  de  la  biomasa  puede  incrementar  la  afinidad  por  el 
sustrato  llevando  a  determinarse  constantes  de  afinidad  más  bajas  (es  decir,  la 
afinidad  del  sustrato  depende  de  la  concentración  de  este  en  el  reactor).  La  tasa 
máxima de crecimiento de las bacterias probablemente depende del las condiciones 
de crecimiento y de los antecedentes del fango. 
◊ Estructura  del  modelo.  Los  parámetros  están  relacionados  con  la  estructura  del 
modelo. Esto significa que el valor de un parámetro está condicionado por el otro. 
Este  aspecto  es  particularmente  importante  con  respecto  a  la  propagación  de 
errores.  En  otras  palabras,  una  suposición  errónea  de  un  valor  (por  ejemplo,  el 










De acuerdo a  la bibliografía consultada, es  importante destacar que,  independiente de sus 
características  y  funciones,  cualquier modelo  debería  ser  adaptado,  calibrado  y  validado 
para  un  uso  específico.  Además,  también  parece  claro  que  los  procesos  de  nitrificación 
parcial empleados en el  tratamiento de  los  sobrenadantes de  la digestión de  fangos de  la 
planta podrían  requerir  rangos de valores de parámetros diferentes a  los que  se emplean 
habitualmente en las líneas principales de tratamiento de aguas residuales (Sin et al., 2008).  
 
En  resumen,  aunque  existen  varios  modelos  en  los  que  se  incluye  el  nitrito  como 
componente de  los diferentes procesos, aun no hay un único modelo con  inclusión de este 
componente, apropiado para tratar las cuestiones mencionadas y proporcionar un rango de 
valores de parámetros  fiable para simular adecuadamente  las  transformaciones del nitrito 
en los sistemas de fangos activos.  
1.6 Calibración de modelos de tratamiento de aguas residuales. 







La  calibración  de  cualquier modelo  garantiza  su  aplicabilidad,  lo  cual  lleva  implícito  tres 
cualidades del modelo, importantes y necesarias para su posterior uso: 
 
 Confianza. Hay que demostrar que el modelo  tiene capacidad de  reproducir 
condiciones existentes y fiabilidad para resolver situaciones futuras. 
 Conocimiento  y  comprensión.  La  determinación  de  los  valores  de  los 
parámetros del modelo mediante  la calibración convierte el modelo en una 









de  alarmas  ante  comportamientos  anómalos  o  información  errónea  del 
sistema. 
 
En  la  bibliografía  se  pueden  encontrar  diferentes metodologías  para  la  calibración  de  los 
parámetros  del  modelo.  A  continuación  se  describen  las  metodologías  y  protocolos  de 
calibración  más  destacados  aplicables  a  los  modelos  que  representan  el  tratamiento 
biológico del agua residual. 
1.6.1 Metodologías de calibración. 
Los  procedimientos  de  calibración  que  se  describen  a  continuación  emplean métodos  de 
optimización para la estimación de los parámetros del modelo matemático, basándose en la 
minimización  del  error  cuadrático medio  entre  los  datos  simulados  y  experimentales. No 









determinados  los parámetros  responsables del  comportamiento  a  largo plazo de  la  EDAR 
(Nowak  et  al.,  1999).  Estos  parámetros  están  correlacionados  en  cierto  grado,  lo  cual 
significa  que  la  modificación  del  valor  de  un  parámetro  se  puede  compensar  por  una 
modificación en el valor de otro coeficiente. 
 
El  procedimiento  de  calibración  en  estado  estacionario  permite  la  determinación 
experimental  de  parámetros  que  caracterizan  el  comportamiento  de  la  EDAR  en  largos 








a  un  corto  plazo,  será  conveniente  un  procedimiento  de  calibración  basado  en  datos 
dinámicos. En numerosos  trabajos  se emplea un procedimiento de  calibración a partir de 
datos dinámicos (Rieger et al., 2001; Makinia et al., 2006). 
 
El  procedimiento  de  calibración  dinámica  requiere  que  los  datos  se  recojan  con  una 
determinada frecuencia de muestreo que depende de la constante de tiempo del proceso y 











SPO4,  etc.,  con  las  que  se  podrían muestrear  zonas  claves  de  la  EDAR  con  una  elevada 
frecuencia. 
1.6.1.3 Calibración off‐line en laboratorio. 
La  información  obtenida  de  la modalidad  en  estado  estacionario  o  dinámica  puede  ser 
complementada  con  experiencias  en  laboratorio.  Este  tipo  de metodología  consiste  en  la 
calibración  selectiva  de  los  parámetros  de  elevada  influencia  del  modelo  matemático 
mediante experimentos en discontinuo (Penya Roja et al., 2002). 
 
Estos  ensayos  se  realizan  en  el  laboratorio  bajo  condiciones muy  controladas,  con  fango 
biológico  e  influente  de  la  EDAR  en  estudio.  Consisten  en  experimentos  específicamente 
diseñados  para  aislar  los  procesos  biológicos,  permitiendo  de  esta manera  la  calibración 
selectiva  de  los  parámetros.  Existen  diferentes  métodos  de  calibración  selectiva  de 









métodos más  rápidos  y  sencillos para el  cálculo de parámetros  cinéticos,  son  los ensayos 
respirométricos.  Desde  que  fue  propuesta,  la  técnica  de  la  respirometría  ha  sido 
ampliamente  utilizada  como  herramienta  para  la  caracterización  de  aguas  residuales,  la 
evaluación  de  la  actividad  biológica  de  fangos  activados  y  la  calibración  de  modelos 
matemáticos (Spanjers y Vanrolleghem, 1995). Por respirometría se entiende la medición de 
la  velocidad  de  consumo  de  oxígeno  (OUR)  de  los  microorganismos  en  el  proceso  de 
oxidación de un sustrato  (Sperandio y Paul, 2000; Orhon y Okutman, 2003; Boursier et al., 
2005). El dispositivo experimental empleado en  la determinación de OUR recibe el nombre 
de  respirómetro, y el perfil de oxígeno disuelto  (OD)  frente al  tiempo registrado por dicho 
dispositivo  se denomina  respirograma. El análisis  respirométrico  se emplea en general en 




 Determinar  la  influencia  tóxica y el poder  inhibitorio de algunos compuestos  sobre 
las poblaciones microbiológicas en las plantas de tratamiento de aguas residuales. 













































estudio  y  caracterización  de  la  planta.  Con  ello  se  tiene  que  determinar  la  configuración 
general de  la planta, parámetros de operación, concentraciones medias en  la entrada y  las 




El  modelo  completo  de  la  EDAR  a  escala  real  en  estudio,  está  dividido  en  tres 
compartimentos:  el  modelo  de  transferencia  de  masa  (hidráulica  y  la  transferencia  de 
oxígeno), el modelo de sedimentación y el modelo biológico. Cada submodelo es calibrado 
por separado primero con  los datos recogidos en  la etapa  I. Después de  la calibración por 
separado,  los tres modelos se  incorporan en el modelo a gran escala y se  lleva a cabo una 
calibración  de  la  planta  en  estado  estacionario.  El  objetivo  final  de  esta  calibración  del 
estado  estacionario  es  obtener  un  buen  ajuste  a  la media  de  producción  de  fangos  y  el 




Decisión de la información necesaria (Fase 
II) y niveles de Calibración (Fases III y IV)
1) Estudio de planta
2) Análisis de datos
3) Modelo hidráulico de transferencia de 
masa y aireación (OED + recogida datos)
6) Calibración de modelo hidráulico y 
aireación
7) Calibración de modelo 
sedimentación
8) Calibración simple de estado 
estacionario de ASM (No?)
9) Análisis de sensibilidad y modelo 
estado estacionario de ASM
10) Calibración dinámica del modelo 
y análisis de sensibilidad
11) Objetivo alcanzado
12) Evaluaciones
5) Biológico y caracterización de 
influente (OED + recogida datos)
4) Caracterización sedimentación 






























cada  submodelo, en cuyo caso  se  recomienda el uso de  la metodología de diseño óptima 
experimental  (OED methodology, Optimal Experimental Design)  (Dochain  y Vanrolleghem, 
2001). El objetivo final de utilizar la metodología OED es el diseño de campañas de recogida 




modelo  completo  de  la  planta.  En  la  etapa  de  calibración  dinámica,  se  utilizan  como 
entradas  para  el modelo  los  datos  del  influente  obtenidos  de  una  campaña  de medición 
dinámica (muestreo intensivo). Los parámetros a calibrar se determinan de nuevo por medio 





utilizar  para  el  diseño  de  experimentos  que  proporcionen  información  importante  (y 
rentable) para  la determinación precisa de  los parámetros  importantes obtenidos a partir 
del análisis de sensibilidad. El valor de los parámetros estimados a partir de experimentos a 
escala de laboratorio puede ser utilizado en la calibración dinámica. Como alternativa, estos 
parámetros  pueden  ser  estimados  utilizando  los  datos  a  gran  escala.  Se  puede  aplicar  el 









datos obtenidos en  la  calibración de  alrededor de 100 plantas  (Hulsbeek  et al., 2002).  La 
Figura  18  ilustra  el  organigrama  general  de  este  protocolo.  Al  igual  que  el  protocolo 
BIOMATH, éste  comienza  con  la  formulación de  los objetivos. Después de esto,  se  lleva a 
cabo una definición de los procesos más relevantes. En la etapa de recopilación y verificación 












En  la  cuarta  etapa  del  protocolo,  se  define  la  estructura  del modelo  de  la  planta.  Esto 
comprende  la  selección de  los  submodelos para  la descripción de  la hidráulica,  aireación, 

















En  este  protocolo,  la  caracterización  del  influente  de  la  planta  está  basada  en métodos 







Este  protocolo  de  calibración  fue  presentado  por  varias  instituciones  académicas  (HSG, 
Hochschulgruppe)  que  trabajan  en  las  simulaciones  de  los  modelos  ASM  en  Alemania, 
Austria  y  Suiza  (Langergraber  et  al.,  2004).  La  estructura  general  de  este  protocolo  se 
muestra en la Figura 19. Al igual que los otros protocolos, el primer paso es la definición de 
los  objetivos  del  estudio  de  calibración. Después,  se  recopila  información  completa  de  la 
configuración de la planta, funcionamiento y rendimiento de esta. Usando esta información 
general  de  la  planta  se  selecciona  el  modelo  preliminar  para  la  planta,  el  cual  incluye 
diferentes  submodelos: hidráulico,  sedimentación,  control  y biológico. En  la  tercera etapa 
del protocolo, se evalúa y verifica  la calidad de  los datos de  la planta usando balances de 
masa, similar a los otros protocolos. 
 
Antes  de  la  calibración  dinámica  del  modelo,  es  decir,  la  cuarta  etapa,  se  calibra  el 
submodelo  hidráulico.  Mediante  un  experimento  de  trazadores  o,  alternativamente, 
dinámica computacional de fluidos, se determina el número de tanques en serie requeridos  
para  una  adecuada  modelación  del  comportamiento  del  tanque  aireado  de  mezcla 






en  la  calibración  dinámica  del modelo.  La  frecuencia,  localización  y  tipo  de  las medidas  
serán determinadas en base a la evaluación del modelo en las etapas previas. Se recomienda 
que  la duración de  la recogida de datos sea de 10 días para  incluir el funcionamiento de  la 






























se analice  y  los objetivos que  se deban  cumplir.  Si bien no presenta un esquema general 
como  los  anteriores,  puede  considerarse  que  este  protocolo  sigue  en  cada  caso  las 
siguientes  etapas:  en  la  primera  etapa,  se  introduce  la  configuración  de  la  planta  en  el 
simulador  (datos  físicos  de  la  planta,  de  carga  del  influente  y  de  rendimiento).  En  una 
segunda etapa, se recopilan datos adicionales sobre  la planta a estudiar. Esta etapa  incluye 
la  recopilación  de  datos  históricos  y  nuevas  medidas.  El  tercer  paso  es  la  etapa  de 





(Tabla  17).  El  cuarto  paso  es  la  validación  del  modelo.  Finalmente,  tras  una  validación 
positiva, el modelo está listo para su aplicación a escala real. 
 
Como  en  los  otros  protocolos,  el  protocolo  WERF  depende  mucho  del  objetivo  de  la 
calibración  y  por  ello  propone  un  enfoque  escalonado  en  cuatro  niveles  diferentes  de 
calibración. En este enfoque, la calibración del modelo comienza de un nivel simple y avanza 





se  usa  para  diseñar  una  nueva  planta  donde  no  exista  información  sobre  el  proceso  y  el  agua  de 
entrada. 
Nivel 2 
Solamente usa datos históricos para  la  calibración de  la planta. Un punto  importante es el  llamado
“condicionamiento  de  datos”,  el  cual  incluye  procesamiento,  limpieza  y  corrección  de  los  datos 
históricos brutos. En este paso, se pueden emplear análisis de series temporales de datos y métodos 
estadísticos para detectar suciedad de sensores, valores extremos,… El conjunto de datos filtrados se 





Este  nivel  tiene  por  objetivo mejorar  los  resultados  de  la  calibración mediante  la  creación  de  una 
campaña dinámica de monitorización para recopilar datos de forma muy frecuente sobre  la dinámica 
de la planta y las características del influente. Se realizan “test de stress” para determinar la capacidad 




de  entrada  y  estimación  de  parámetros  cinéticos/estequiométricos  muy  detallada.  Este  nivel  de 
calibración  se  aconseja  en  caso  de  que  el  nivel  3  no  permita  obtener  un  buen  resultado  de  la 
calibración  debido  al  pobre  contenido  de  información  de  las medidas  obtenidas  en  la  campaña de 
recogida de datos o por la complejidad del modelo. El principal interés de los experimentos a escala de 
laboratorio  es  la  determinación  de  los  parámetros  de  nitrificación  (particularmente  las  tasas  de 


















variaciones  en  su  valor  generan  pequeños  cambios  en  los  resultados.  Aunque 
también  hay  modelos  que  asumen  de  la  bibliografía  valores  de  parámetros  de 
elevada  influencia,  como  el  rendimiento  celular  de  las  bacterias,  la  tasa  de 
crecimiento,… (Moussa et al., 2005, Kaelin et al., 2009, Hellinga et al., 1999). 
 





la determinación de  los parámetros de elevada  influencia. Pocos estudios, como  los 
desarrollados por Van Hulle et al. 2007, Pambrun et al. 2006 y Carrera 2001, llevan a 




laboratorio  con  nitrificación  parcial  en  el  que  determinan  las  constantes  de 
semisaturación  e  inhibición  por  amoníaco,  la  de  inhibición  por  ácido  nitroso,  la 
constante  de  semisaturación  del  oxígeno  y  el  efecto  del  pH  y  la  temperatura 
mediante ensayos respirométricos en batch. Además, a partir de estas constantes y 
de  la µ en el  reactor  (calculada  como  la  inversa del TRH) determina  la µmax de  las 
bacterias amonioxidantes. 
 
En  los  estudios  de  Pambrun  et  al.  (2006)  solo  se  determinan  las  constantes  de 
semisaturación  e  inhibición  de  los  sustratos  en  bacterias  amonioxidantes  y 
nitritoxidantes  mediante  ensayos  respirométricos.  Para  la  determinación  de  la 
velocidad  máxima  de  crecimiento  asumen  los  valores  de  la  tasa  de  lisis  y  de 
rendimiento celular. 
 
En  el  trabajo  de  investigación  de  Carrera  (2001)  se  lleva  a  cabo  la  determinación 








c) Determinación  de  los  parámetros  por  ajuste  del modelo  simulado  con  los  datos 
experimentales.  Se  trata de optimizar el  valor de  los parámetros de  forma que  se 
minimice  la diferencia entre  los valores  simulados y  los valores experimentales. En 
este  caso,  normalmente  se  lleva  a  cabo  una  calibración  dinámica  para  la 
determinación conjunta de los parámetros del modelo. De forma manual o mediante 











los  valores  de  los  parámetros  a  partir  de  la  bibliografía  y  posteriormente  se  realizan 
calibraciones  off‐line  y/o  calibraciones  del  estado  estacionario  o  dinámica  para  la 
determinación  del  resto  de  parámetros.  Así  que,  aunque  existen  diversos  modelos  del 
proceso de nitrificación en  los que se proponen un conjunto de valores de  los parámetros, 
en ningún caso se ha descrito un modelo en el cual se determinen todos los parámetros del 
modelo  de  forma  independiente.  En  consecuencia,  tampoco  se  ha  descrito  ningún 
procedimiento  detallado  para  la  calibración  de  los  parámetros  de  las  bacterias 



























El presente  trabajo de  investigación  se enmarca dentro del proyecto  “Estudio de  técnicas 
avanzadas  para  la  eliminación  de  nitrógeno  amoniacal  en  el  sobrenadante  de  la 
deshidratación de fangos. Aplicación al diseño y gestión de una EDAR sostenible” (CTM2005‐














La presente  tesis  se  centra  en  los  apartados de modelación de procesos  y  calibración de 
parámetros,  además  de  la  inclusión  de  dicho modelo  en  un  software  de  simulación.  Los 
primeros modelos del proceso de nitrificación describían una única etapa donde el amonio 
es  oxidado  a  nitrato,  asumiéndose  que  la  etapa  limitante  era  la  oxidación  de  amonio  a 
nitrito. La suposición del proceso como una sola etapa era válida ya que en los sistemas de 
tratamiento de  aguas  raramente  se producía  acumulación de nitrito.  Sin embargo,  con el 
desarrollo de nuevas tecnologías de tratamiento y  los problemas de acumulación de nitrito 




Con este objetivo existen numerosos  grupos de  investigación que  trabajan para  tratar de 
abordar  y  resolver  algunas de  las  cuestiones  sobre  la modelación del nitrito en  las  aguas 
residuales.  Hoy  en  día  existen  diferentes  modelos  en  los  que  se  divide  el  proceso  de 







a  cabo  el  desarrollo  del modelo,  a  los  supuestos  realizados  en  cada  uno  y  a  que  en  la 




de  nitrificación  en  dos  etapas,  que  toda  la  comunidad  científica  acepte  como  válido. 
Tampoco  se  ha  descrito  una  metodología  de  calibración  detallada  de  los  parámetros 
incluidos en dicho modelo. Por este motivo los objetivos generales de la presente tesis son: 
 
1) Desarrollar  un  modelo  matemático  que  permita  representar  el  proceso  de 
nitrificación vía nitrito. El modelo desarrollado  será  incorporado al modelo general 
























 Incorporar  el  modelo  desarrollado  al  modelo  global  Biological  Nutrient  Removal 
Model Nº1 (BNRM1) e implementarlo dentro de la plataforma de simulación DESASS 





 Operar  y  controlar  dos  sistemas  diferentes  para  la  evaluación  del  proceso  de 
nitrificación vía nitrito: 
◊ Un  reactor  SHARON  a  escala  de  laboratorio  alimentado  con  agua  residual 
sintética. 
◊ Una  planta  piloto  de  eliminación  de  nutrientes  que  trata  un  agua  residual 
urbana.  
 Desarrollar una metodología  sistemática de calibración de  los parámetros  incluidos 
en  el modelo  para  su  aplicación  en  los  sistemas  de  operación  citados,  poniendo  
especial énfasis en la simplicidad y facilidad para poder reproducirla con la frecuencia 
necesaria  y  sin  la  necesidad  de  un  equipo  específico  ni  técnicas  de  laboratorio 
especialmente complejas. Al tratarse de dos sistemas de tratamiento con condiciones 
de  operación  muy  diferentes  es  necesario  el  desarrollo  de  una  metodología  de 
calibración diferente para cada uno de estos sistemas.  
 Calibrar  los parámetros del modelo aplicando  la metodología desarrollada en  cada 
uno de los sistemas operados: reactor SHARON a escala de laboratorio y planta piloto 
de tratamiento de aguas residuales. Posteriormente, comparación y  justificación de 
los  valores  de  los  parámetros  del modelo  obtenidos  en  la  calibración  en  ambos 
sistemas. 
 Identificar  las  poblaciones  de  bacterias  desarrolladas  en  cada  uno  de  los  sistemas 
operados. Mediante  la  técnica FISH determinar  las especies de bacterias presentes 




escala de  laboratorio.  Esta  simulación permitirá  validar el modelo  comparando  las 
predicciones de éste con los resultados experimentales. 
 
Para empezar  con el desarrollo de  la presente  tesis, en el  capítulo 3  se describen  los dos 
sistemas de  tratamiento utilizados en el proceso de este  trabajo de  investigación:  reactor 
SHARON a escala laboratorio y planta piloto. En los capítulos 4 y 5 se detallan el modelo de 
nitrificación vía nitrito desarrollado y las metodologías de calibración establecidas para cada 
sistema  tratado.  Finalmente,  en  el  capítulo  6  se  exponen  los  resultados  obtenidos  en  la 









































Los  experimentos  para  la  determinación  de  parámetros  de  las  bacterias  autótrofas 
nitrificantes  fueron  llevados  a  cabo  con  fango  de  dos  sistemas  de  tratamiento 
completamente diferentes: 
 
 Fango de un  reactor SHARON a escala de  laboratorio alimentado con agua  residual 
artificial. Se trata de un reactor completamente aireado, es decir, sin desnitrificación, 
y operado para conseguir la nitrificación del 50 % del amonio en el influente. 
 Fango  de  una  planta  piloto  con  eliminación  biológica  de  nutrientes  (N  y  P).  Esta 
planta está ubicada en la EDAR del Barranco del Carraixet en la localidad de Alboraya 




experimental  en  ambos  sistemas  de  tratamiento.  Posteriormente,  se  describen  las 
características de  cada uno de  los  sistemas, así  como  los  resultados obtenidos durante  la 
operación de estos, y  los montajes experimentales usados en  los ensayos  llevados a cabo 
durante la calibración del reactor SHARON y de la planta piloto. 
3.1 Métodos de análisis. 
Aparte  de  la  información  proporcionada  por  las  diferentes  sondas  en  cada  uno  de  los 
sistemas  estudiados,  durante  el  proceso  de  operación  se  realizó  una  analítica  de 
seguimiento para comprobar su correcto funcionamiento. 
3.1.1 Analíticas de seguimiento en los reactores SHARON. 
Aparte de  las medidas on‐line que se registraban durante toda  la  fase de operación de  los 
reactores, se controló su evolución mediante el análisis de los parámetros que se muestran 
en  la Tabla 18. A partir de  los resultados de estas analíticas se podía observar  la evolución 























en  cubetas  desarrollado  por  la  firma Merck.  Los  compuestos  orgánicos  e  inorgánicos  de 
nitrógeno  se  transforman  en  nitratos  por  el método  de  Koroleff  por  tratamiento  con  un 
oxidante en un  termo‐reactor. Estos nitratos, en  solución  sulfúrica y  fosfórica  forman  con 







sufren una separación debido a  las diferentes  interacciones con  la fase fija de  las columnas 
analíticas. Una vez separada,  la muestra pasa a  través de un detector donde se registra  la 
señal obtenida con respecto al tiempo de retención. El resultado son cromatográmas donde 














5.9,  5.2  y  4.3.  Posteriormente,  a  partir  de  cálculos  de  equilibrio  químico;  que  consideran 
concentraciones de especies químicas  (fosfato, amonio y sulfuro), pH y temperatura  inicial 
de  la muestra,  volumen  de muestra  empleada,  y  los  volúmenes  de HCl  adicionados  para 
alcanzar  los  respectivos  valores  de  pH  antes  citados;  se  calcula  la  alcalinidad  asociada  al 
carbonato y se expresa como carbonato de calcio (CaCO3).  
 
La evolución de  la población microbiana de  los reactores fue supervisada usando  la técnica 
de hibridación in situ FISH (Fluorescence In Situ Hybridization). La técnica FISH consiste en la 
hibridación  de  una  sonda  con  una  parte  específica  del  16S  RNA  bacteriano.  La  sonda  se 
elabora mediante  la  síntesis  química  de  nucleótidos  y  se marca  con  un  agente  de  color 






















Durante  toda  la  fase de operación de  la planta piloto  se  siguió  su  evolución mediante  el 
análisis  rutinario  de  los  parámetros  que  se muestran  en  la    Tabla  20.  A  partir  de  estas 
analíticas  se  podía  comprobar  el  correcto  funcionamiento  del  sistema  de  tratamiento 
durante toda la fase experimental para poder actuar sobre las distintas variables del sistema 
en  caso  necesario.  Además  estas  analíticas  permitían  determinar  cuando  el  sistema 
alcanzaba  el  estado  estacionario  (momento  es  que  se  realizaban  las  calibraciones  de  los 
parámetros  de  las  bacterias);  en  este  momento,  se  realizaba  un  seguimiento  analítico 































para  la determinación de  la alcalinidad, que determina  la concentración mediante cálculos 
de equilibrio químico. 
 
La determinación de  la demanda química de oxígeno  (DQO) se ha  llevado a cabo según el 
método  5220B  propuesto  en  el  Standard Methods  (2005).  Para  la  determinación  de  la 
demanda biológica de oxígeno (DBO) se ha utilizado un método experimental basado en el 
respirómetro  de  Warburg  (Metcalf  y  Eddy,  1995)  mediante  el  montaje  experimental 
diseñado por la firma comercial WTW. 
 
















experimentos  para  la  calibración  de  los  parámetros  de  las  bacterias,  mientras  que  el 
segundo reactor fue usado para optimizar la operación del sistema (caudal y temperatura) y 
se  operó  bajo  condiciones  estables  con  el  fin  de  determinar  su  capacidad  máxima  de 
tratamiento. 
3.2.1 Montaje de los reactores. 
Se  trata  de  reactores  cilíndricos  de metacrilato  de  7  l  de  volumen  útil  operados  como 











Cada  reactor  dispone  de  una  válvula  en  la  parte  inferior  del mismo  para  la  entrada  del 
alimento sintético que es bombeado desde un depósito de 25  l por medio de una bomba 
peristáltica.  La  salida  del  efluente  se  realiza mediante  rebose  por  un  orificio  en  la  parte 




ordenador permiten  la  recopilación on‐line de  las medidas de pH,  conductividad, oxígeno 
disuelto  (OD), potencial redox  (ORP) y  temperatura, obteniéndose un registro continuo de 
estos parámetros en el proceso. La medida del oxígeno disuelto se realizó con un oxímetro 
Oxi  340 marca WTW mientras  que  el  resto  de  parámetros  fueron monitorizados  con  un 
analizador multiparamétrico Consort C832. 
3.2.2 Características del agua residual influente. 
El  influente  usado  en  ambos  reactores  era  un  agua  residual  sintética  que  reproducía  las 





















Los  reactores  SHARON  operados  en  el  laboratorio  eran  aireados mediante  difusores  de 





















caudal  se mantuvo  durante  toda  la  operación  del  reactor. Midiendo  los  caudales  de  la 
corriente de entrada y salida del sistema se detectó un caudal de evaporación medio de 0.5 
l/d,  lo  cual  representa  un  33%  del  caudal  influente.  Teniendo  en  cuenta  este  caudal  de 




Para  la puesta en marcha del  reactor R1  se  inoculó  con  fango procedente de  la EDAR del 








sistema R1 a  lo  largo del periodo de experimentación. Como se observa en  la Figura 21  la 
suma de concentraciones de amonio y nitrito del efluente es mayor que la concentración de 











de  la  temperatura, que  se aumento a 35  ºC para evaluar el efecto de este parámetro en 
fango adaptado a mayor temperatura. Durante todo el periodo que se operó el reactor el pH 
osciló en un rango de pH (6.0 ‐ 6.5), debido principalmente a que la alcalinidad es consumida 















































Después  de  alcanzar  un  grado  de  nitrificación  parcial  cercano  al  50:50,  se  sembró  un 








fango  aclimatado  a  las  condiciones de operación disminuye  considerablemente  el  tiempo 
necesario  para  alcanzar  el  estado  estacionario. Una  vez  alcanzado  el  estado  estacionario 
(obteniendo  un  efluente  similar  al  del  reactor  R1),  el  caudal  de  alimentación  se  fue 
incrementando de manera escalonada  con el objetivo de estudiar el efecto del TRC en el 
proceso de nitrificación parcial y determinar su máxima capacidad de tratamiento. Tras cada 
incremento  de  caudal  se  mantuvieron  las  condiciones  hasta  alcanzar  un  nuevo  estado 
estacionario evaluando el comportamiento del proceso en detalle. 
 





En  un  principio  el  caudal  se  fue  aumentando  en  0.5  litros/día  hasta  la  fase  F.  En  este 






Una vez determinada  la máxima capacidad de tratamiento se  incrementó  la temperatura a 
35 ºC sin variar el caudal de tratamiento. El  incremento en  la temperatura ocasionó que el 
rendimiento  del  proceso  aumentara  hasta  el  50  %  habitual.  En  el  siguiente  periodo  se 
incrementó el caudal de entrada hasta  los 5  l/d y se mantuvo el rendimiento del proceso. 
Tras el posterior  incremento hasta  los 5.5  l/d el rendimiento del proceso se redujo hasta el 



















  A  1,5  1,0  30,0  7,00  4,67  ±50 
  B  2,0  1,5  30,0  4,67  3,50  ±50 
  C  2,5  2,1  30,0  3,33  2,80  ±50 
  D  3,0  2,4  30,0  2,92  2,30  ±50 
  E  3,5  2,9  30,0  2,41  2,00  ±50 
  F  4,0  3,4  30,0  2,06  1,75  ±50 
  G  5,0  4,5  30,0  1,56  1,40  ±25 
  H  4,0  3,8  30,0  1,84  1,75  ±40 
→  I  4,5  4,0  30,0  1,75  1,56  ±40 
  J  4,5  4,0  35,0  1,75  1,56  ±50 
→  K  5,0  4,6  35,0  1,52  1,40  ±50 
  L  5,5  5,0  35,0  1,40  1,27  ±20 
Tabla 23. Condiciones de operación en el reactor SHARON R2 para el estudio de la capacidad máxima de 
tratamiento del sistema. 
A  lo  largo  del  tiempo  de  operación  del  reactor  R1  se  empleó  la  técnica  FISH  para  poder 
observar  la evolución de  las bacterias  amonioxidantes en el  sistema.  Los datos obtenidos 
demostraron que la población de amonioxidantes pasó de un 7% del total de bacterias en el 
inóculo  a más  de  un  90%  del  total  cuando  se  alcanzó  el  estado  estacionario.  Este  dato 
confirma  que  una  vez  alcanzado  el  estado  estacionario  el  sistema  está  formado  casi 
exclusivamente  por  bacterias  amonioxidantes.  Durante  el  seguimiento  del  reactor  R2 
también  se  empleó  la  técnica  de  hibridación  in  situ  FISH  para  identificar  y  determinar  la 
predominancia  de  los  organismos  amonioxidantes  en  el  reactor.  El  seguimiento 
microbiológico  realizado  mediante  FISH  permitió  determinar  que  los  organismos 
amonioxidantes predominantes en  los reactores corresponden a  las especies Nitrosomonas 
europaea  y  Nitrosomonas  eutropha  (sonda  de  hibridación  Nse1472).  Esta  evaluación  se 
extendió  a  lo  largo  de  todo  el  periodo  experimental,  incluyendo  etapas  en  las  que  el 
rendimiento de nitrificación estuvo por debajo del 50%. 
 
La  obtención  de  un  cultivo  enriquecido  en  organismos  amonioxidantes  permitió  obtener 
muestras para experimentar en batch el efecto de diferentes condiciones de  temperatura, 















Valencia).  Esta  depuradora  recoge  principalmente  las  aguas  residuales  domésticas  de  las 





de 384  l construido en acero, y un decantador secundario. Con  la finalidad de conseguir  la 
eliminación  biológica  de materia  orgánica  y  nutrientes,  se  optó  por  la  implantación  del 
esquema  UCT  (University  of  Capetown).  Según  este  esquema  el  reactor  biológico  de  la 
planta  se divide en  tres  zonas: en  la primera  se desarrollan  condiciones anaerobias, en  la 
segunda  anóxicas  y en  la última  condiciones  aerobias. Además, el esquema UCT propone 
tres  corrientes de  recirculación: una  recirculación de  fangos del decantador  secundario al 
principio  de  la  zona  anóxica  (para  reducir  o  eliminar  la  presencia  de  nitratos  en  la  zona 
anaerobia, optimizando la eliminación de fósforo), una recirculación interna desde el final de 
la  zona  aerobia  al  principio  de  la  zona  anóxica  (que  se  debe  controlar  para  evitar  una 
acumulación de nitratos en  la zona anóxica) y una última recirculación del  final de  la zona 
anóxica a la primera parte anaerobia. 
 










 Incremento  de  la  capacidad  volumétrica  de  la  planta  permitiendo  aumentar 
aproximadamente  al  doble  el  caudal  de  alimentación  a  la  misma.  El  reactor 
biológico  fue ampliado  con  la  incorporación de un  tanque de polietileno en  línea 
con, el ya existente, tanque de acero. 




 Incorporación de un  reactor BABE, para el estudio de  la eliminación de nitrógeno 
amoniacal con y sin dicho reactor. En el estudio experimental de los parámetros de 

















las dos siguientes  funcionaban en condiciones anaerobias  (20.1 % del volumen  total) y  las 
tres  últimas  constituían  la  etapa  anóxica  (30.0  %  del  volumen  total).  Los  reactores 
anaerobios y anóxicos estaban conectados por orificios en las planchas de separación entre 
estos que permitían  la  circulación del  licor mezcla  a  lo  largo de  la planta.  Los orificios  se 














de  la  zona  anaerobia  de  la  planta  piloto.  Además,  en  el  primer  reactor  anaerobio  se 
adicionaba  un  caudal  constante  de  una  mezcla  de  ácido  acético  y  fósforo  (alimento 
sintético).  Este  alimento  sintético  se  añadía para optimizar el  rendimiento de eliminación 
biológica de fósforo y nitrógeno. 
 
Por  otro  lado,  el  influente  usado  para  el  reactor  BABE  procedía  del  proceso  de 
deshidratación  de  los  fangos  de  la  digestión  anaerobia  de  la  EDAR.  Este  agua  de 
deshidratación era almacenada en un depósito de 100  l de capacidad que se reponía cada 
pocos días y pasaba por un  sistema de  calefacción, antes de entrar al  reactor BABE, para 


































La agitación de  los distintos  reactores se  llevaba a cabo mediante una serie de agitadores 
mecánicos  de  velocidad  regulable.  La  velocidad  y  el  sentido  de  giro  de  los  agitadores 










de  homogeneización  y  del  sobrenadante  del  decantador  secundario,  respectivamente.  El 
caudal  de  las  bombas  era  constante  para  poder  obtener  una  muestra  integrada.  Las 















regulaba el  caudal de  aire  suministrado por una  soplante  (Siemens Gardner Denver  Elmo 
Tech, Serie G_200, Tipo 2BH1300). 
 
Por otro  lado,  la planta disponía de un  sistema de  control de  la  temperatura del  reactor 
biológico.  El  registro  se  realizaba  a  través  de  la  sonda  de OD,  la  cual medía  también  la 
temperatura del reactor aerobio. A partir de un valor consigna fijado en T=20ºC se actuaba 
sobre una resistencia (220V, 1500W) o un serpentín de refrigeración (EUROKLIMAT, Serie IP, 
Modelo M10),  ambos  ubicados  en  el  homogeneizador.  Este  sistema  de  control  permitía 
mantener la temperatura de todo el reactor biológico en el valor establecido. Cabe destacar 
que  la planta piloto estaba  cubierta externamente  con una  capa de aislante  térmico para 
minimizar el intercambio de calor con el ambiente. 
 
La  concentración de nitratos del  reactor aerobio  se  registraba  continuamente a  través de 
una  sonda  (EVITA®INSITU  5100,  DANFOSS).  La  señal  se  recogía  a  través  del  PLC  en  el 
ordenador  de  la  planta  piloto.  El  pH,  potencial  redox  y  conductividad  se  registraba  en 
diferentes  reactores  de  la  planta  para  lograr  un  mejor  seguimiento  del  proceso.  La 
información suministrada por estas sondas se obtenía mediante un dispositivo de  la marca 

















las  Fases  I  y  II este  caudal era  recirculado al  reactor BABE, mientras que en  la  Fase  III  se 
introducía directamente en el homogeneizador de la planta. El caudal de este sobrenadante 
se controlaba en un principio para conseguir una carga de amonio equivalente al 5 % del 
Nitrógeno  total  (NT)  que  entraba  directamente  en  la  planta  piloto  desde  el  decantador 
primario de la EDAR (la concentración de amonio en el caudal de entrada era de ~35 mg N‐




















































































































en  los  reactores  SHARON operados en el  laboratorio  (Tabla 25). Hay que destacar que  la 
población  de  ambos  grupos  de  bacterias  se  vio  favorecida  con  la  instalación  del  reactor 
BABE,  y  cuando  éste  fue  eliminado  del  esquema  de  tratamiento  los  porcentajes  de 
amonioxidantes  y nitritoxidantes descendieron  considerablemente.  Los porcentajes de  las 
bacterias PAO y GAO no presentaron variación al eliminar el reactor BABE de la planta piloto. 
La  población  de  bacterias  amonioxidantes  estaba  formada  casi  en  su  totalidad  por 
Nitrosomonas  oligotropha  (Nmo  218).  Nitrosospira  spp.  (Nsv443)  y  Nitrosococcus mobilis 





% Amonioxidantes  8 ± 2 % 6 ± 1 % 
    % Nitrosomonas europaea, eutropha, halophila 1 ± 1 % 0 % 
   % Nitrosomonas oligotropha 6 ± 1 % 4 ± 1 % 
   % Nitrosococcus mobilis  1 ± 1 % 1 ± 1 % 
   % Nitrosospira spp.  1 ± 1 % 0 % 
% Nitritoxidantes  ‐ ‐ 
   % Nitrobacter  2 ± 1 % 0 % 
   % Nitrospirae  6 ± 1 % 2 ± 1 % 
% PAOs  23 ± 4 % 24 ± 3 % 




Para  la  determinación  de  los  parámetros  de  las  bacterias  amonioxidantes  del  reactor 
SHARON se diseñaron una serie de ensayos respirométricos que, a excepción de la constante 
de  semisaturación  del  oxígeno,  fueron  desarrollados  en  un  montaje  experimental 










Un  programa  de  ordenador,  específicamente  diseñado  para  esta  tarea,  registra  de  forma 
continua  los  datos  de  oxígeno  disuelto  (OD),  pH  y  temperatura.  En  función  de  la 
concentración  de  oxígeno  en  el  fango  se  actúa  sobre  el  aireador mediante  el  apagado  o 
encendido del mismo por medio de un módulo de control a través del puerto paralelo. Este 
programa de ordenador permite operar el sistema de forma cíclica. Cuando la concentración 
de OD está por debajo de 2 mg/l,  se  inicia  la aireación hasta que  la concentración de OD 












al  comienzo  del  experimento,  pero  normalmente  el  fango  procedente  de  este  reactor  se 







Los  experimentos  realizados  con  fango  de  la  planta  piloto  para  la  calibración  de  los 
parámetros  de  las  bacterias  amonioxidantes  y  nitritoxidantes  están  basados  también  en 
técnicas  respirométricas.  Para  la  calibración  de  parámetros  con  este  fango  se  utilizó  un 
montaje similar al utilizado en el caso anterior. 
 











El  fango  empleado  en  estos  ensayos  respirométricos  debe  encontrarse  en  condiciones 
endógenas.  En  estas  condiciones  el  consumo  de  oxígeno  registrado  se  debe  a  la 
metabolización del sustrato generado por la propia muerte de los microorganismos y no de 
ningún otro  sustrato externo. Al partir de una biomasa en  la que una de  las poblaciones 
desarrolladas son las bacterias PAO, además de eliminar todo el sustrato externo que pueda 
existir, habrá que eliminar  las  reservas de materia orgánica almacenada  intracelularmente 
como PHA. 
 




















cm de alto. El volumen de  líquido es de 7  l, el cual  se mantiene continuamente agitado y 
aireado. El agitador empleado es de la marca comercial Heidolph el cual permite trabajar en 
el  intervalo de 45 a 2000 rpm y el suministro de aire se realizó con un aireador de pecera 
marca  Elite.  El  reactor  se  encuentra  en  una  cámara  térmica  que  permite  mantener  la 
temperatura  constante  a  20ºC,  que  es  la  temperatura  media  de  la  planta  piloto  y  la 
temperatura  usada  en  todos  los  experimentos  realizados  con  este  fango.  El  dispositivo 
experimental  de  la  Figura  26  permite  determinar  la OUR  del  licor mezcla  en  estudio.  El 
oxígeno  disuelto  (OD)  y  la  temperatura  se  registran  por medio  de  la  sonda  del  oxímetro 
WTW  Oxi340.  Un  programa  de  ordenador,  específicamente  diseñado  para  esta  tarea, 
registra el dato de OD y  temperatura cada 5 segundos. Al  igual que en el caso del reactor 








































































En  este  capítulo  se  desarrolla  un  modelo  matemático  del  proceso  de  nitrificación 
considerando  las  dos  etapas  que  forman  dicho  proceso.  Posteriormente  se  describe  la 
incorporación del modelo desarrollado al modelo BNRM1 (Biological nutrient removal model 
No.1). Con esta modificación se obtendrá una representación más ajustada a  la realidad de 
los  procesos  que  tienen  lugar  en  un  sistema  de  fangos  activados,  permitiendo  un mayor 
conocimiento  del  proceso  de  nitrificación  ya  que  se  podrá  observar  de  manera 
independiente  el  efecto  de  las  condiciones  de  operación  en  los  dos  grupos  de  bacterias 
involucradas en el proceso. La incorporación del modelo desarrollado al BNRM1 provocará la 
división del proceso global de nitrificación en dos procesos: oxidación de amonio a nitrito y 
oxidación  de  nitrito  a  nitrato.  Esto  conllevará  también  la  separación  de  las  bacterias 
autótrofas  en  dos  grupos,  bacterias  amonioxidantes  que  realizan  la  primera  etapa,  y 
bacterias nitritoxidantes, que oxidan el nitrito generado en la etapa anterior. Con la inclusión 
del  nitrito  en  el modelo  será  necesario  considerar  también  el  proceso  de  desnitrificación 
utilizando el nitrito como aceptor de electrones. 
 
El  modelo  BNRM1,  como  otros  modelos  anteriores,  no  considera  el  nitrito  como 





se  invierte a medida que se  incrementa  la temperatura del medio como se describió en el 
capítulo de introducción (ver Figura 14 de la página 45). 
 
Existen  ocasiones  en  que,  bajo  ciertas  condiciones  ambientales  (baja  temperatura,  pH 
inferior a 7,…), en  las estaciones depuradoras de aguas  residuales el nitrito puede  llegar a 
acumularse hasta niveles perjudiciales para el medio receptor del vertido (Fischenetz, 2004). 
Concentraciones  elevadas  de  nitrito  también  pueden  llegar  a  causar  la  inhibición  de  las 
bacterias  involucradas en el proceso de nitrificación. Esta  inhibición se debe a  la  forma no 
ionizada de este compuesto (HNO2) (Anthonisen, 1976; Hellinga, 1999; Pambrun et al., 2006; 



















‐ Las  bacterias  amonioxidantes  utilizan  el  amoníaco  (NH3)  como  sustrato  real  del 
proceso de oxidación (Suzuki et al, 1974; Anthonisen et al., 1976; Gapes et al., 2003; 
Hellinga  et  al.,  1999;  Volcke  et  al.,  2006;  Van  Hulle  et  al.,  2007).  Además  estas 
bacterias  sufren un proceso de  inhibición a elevadas  concentraciones de  su propio 
sustrato  (Anthonisen  et  al.,  1976;  Van  Hulle  et  al.,  2004;  Wett  y  Rauch,  2003; 
Pambrun, 2006). 
‐ Las  bacterias  nitritoxidantes  utilizan  el  ácido  nitroso  (HNO2)  como  sustrato  en  el 
proceso de oxidación que  llevan a cabo (Suzuki et al, 1974; Anthonisen et al., 1976; 
Gapes et al., 2003; Hellinga et al., 1999; Pambrun et al., 2006; Volcke et al., 2006). 
Nuevamente  se puede detectar cierto grado de  inhibición en el crecimiento de  las 
bacterias a elevadas concentraciones de sustrato (Anthonisen et al., 1976; Hellinga et 
al.,  1999;  Pambrun  et  al.,  2006; Wett  y  Rauch,  2003).  Además  el  amonio  es  un 
nutriente  esencial  para  cualquier  grupo  de  bacterias  en  la  formación  de  nueva 
biomasa. 
‐ Las bacterias amonioxidantes  son  inhibidas por  la  forma no  ionizada   del producto  
oxidación del amoníaco, el ácido nitroso (Hellinga et al., 1999; Pambrun et al., 2006; 
Volcke et al., 2006; Van Hulle et al., 2007). 
‐ Las  bacterias  nitritoxidantes  se  ven  inhibidas  por  elevadas  concentraciones  de 
amoníaco (Anthonisen et al., 1976; Pambrun et al., 2006; Wett y Rauch, 2003). 






‐ El  dióxido  de  carbono  es  la  fuente  de  carbono  de  las  bacterias  en  el  proceso  de 
anabolismo.  Hay  estudios  que  muestran  que  si  la  concentración  de  CO2  no  es 
suficiente  las  tasas  de  crecimiento  de  ambos  grupos  de  bacterias  se  pueden  ver 
afectadas  (Denecke  et  al.,  2003;  Wett  y  Rauch,  2003)  e  incluso  que  se  puede 
estimular el proceso con un  incremento del CO2 en el sistema de aireación  (Posso‐
Blandon,  2005).  Sin  embargo, por  lo  general,  este  componente no  es  considerado 
como un factor limitante en los modelos del proceso de nitrificación. 
 
El modelo desarrollado deberá considerar  los procesos de crecimiento y  lisis de  los grupos 
de bacterias involucrados en el proceso de nitrificación del nitrógeno amoniacal en las aguas 
residuales (bacterias amonioxidantes y bacterias nitritoxidantes). También deberá  incluir el 
proceso  de  desabsorción  del  amoníaco  y  el  dióxido  de  carbono  (no  se  podrá  asumir  el 
equilibrio  en  estos  procesos  (Merkel  y  Krauth,  1999),  ya  que  están  controlados  por  la 
resistencia al transporte de materia de  la   fase  líquida) y  los procesos de disociación ácido‐
base  que  afectan  a  las  especies  del modelo  desarrollado  (en  estos  procesos  se  asumirá 
condiciones de equilibrio químico instantáneo (Serralta et al., 2004)). 
4.2.1 Componentes del modelo. 














































Nitrito  (STNO2).  TNO2  (Total  Nitrite  Nitrogen).  Nitrito  más  el  ácido  nitroso.  Este 
componente  se  genera  por  oxidación  del  amonio  en  el  crecimiento  de  las  bacterias 










































→  Procesos  gobernados  por  el  equilibrio.  Los  procesos  de  disociación  ácido‐base,  al 
contrario  que  los  anteriores,  se  asume  que  ocurren  instantáneamente,  y  se  calculan 
mediante algoritmos basados en el equilibrio químico. El grado de disociación de cada 

























(bacterias  amonioxidantes,  XNH)  prefiere  la  forma  no  ionizada,  amoníaco  (NH3),  como 
sustrato  ya  que  las  especies  ionizadas  no  son  fácilmente  transportadas  a  través  de  la 
membrana  (Suzuki et al, 1974; Anthonisen et al., 1976; Gapes et al., 2003). Sin embargo, 
desde  el  punto  de  vista  de  la modelación,  algunos  autores  incluyen  el  componente  TAN 
(NH4
+  + NH3)  como  sustrato  del  proceso  por  simplificación,  ya  que  dicho  componente  es 
mucho más fácil de medir y de calcular que el amoníaco. Así pues la elección entre la forma 
ionizada  (NH4
+)  y no  ionizada  (NH3)  como  sustrato  a  incluir en  las ecuaciones del modelo 
dependerá de la posibilidad de determinar las concentraciones de estos componentes. En el 
caso del modelo desarrollado en la presente tesis se ha incluido el NH3 como sustrato en la 
ecuación  cinética  del  proceso  de  crecimiento  de  las  bacterias  amonioxidantes,  ya  que  al 





























Para determinar  los  coeficientes  estequiométricos  se define  la  constante  estequiométrica 






A  partir  de  este  coeficiente  se  puede  concluir  que  por  cada  gramo  de  biomasa  formada 




se  obtiene  el  resto  de  coeficientes  estequiométricos  de  los  distintos  componentes.  En  el 
balance de nitrógeno hay que tener en cuenta que el amonio es asimilado como nutriente 
además de oxidado cómo sustrato para la obtención de energía. La Tabla 28 de la página 138 
muestra  la  matriz  estequiométrica  del  modelo  completo  donde  se  pueden  ver  los 
parámetros del proceso de  crecimiento de  las bacterias amonioxidantes obtenidos  tras  la 
aplicación de las ecuaciones de continuidad. 
 
La  cinética  del  proceso  de  crecimiento  de  las  bacterias  amonioxidantes  fue  establecida 
teniendo en cuenta los siguientes aspectos: 
 
• El  amoníaco  es  el  sustrato  del  proceso  pero  también  puede  llegar  a  inhibir  la 
actividad  de  las  bacterias  con  lo  que  se  ha  decidido  utilizar  la  combinación  de  la 
cinética de Monod con la de inhibición no competitiva. 
























lados  del  pH  óptimo  de  crecimiento.  Sin  embargo,  tal  y  como  se  explicará 
















En esta nueva expresión  las  constantes KIH  y KH  indican el pH  al que  se  alcanza  la 
mitad de  la velocidad máxima de crecimiento, mientras que  las constantes AH y AIH 
permiten ajustar la pendiente de la curva de inhibición a ambos lados del pH óptimo. 
































y  lentamente biodegradable  (XS). Para definir  la estequiometría de este proceso de  lisis se 
define una nueva  constante,  fXI, que  representa  la  fracción de XI generada por unidad de 
biomasa. La estequiometria del proceso se puede observar en la Tabla 28 (página 138). 
 









En el segundo paso de  la nitrificación biológica, nitratación, se  lleva a cabo  la oxidación del 
nitrito a nitrato, proceso realizado por las bacterias nitritoxidantes (XNO). En este proceso las 
bacterias  utilizan  como  sustrato  la  forma  no  ionizada  (ácido  nitroso  en  lugar  de  nitrito) 
porque es más fácil de transportar a través de la membrana (Suzuki et al, 1974; Anthonisen 

























Este  coeficiente  indica que  por  cada  gramo  de  biomasa  formada  (medida  como DQO)  se 





proceso  de  anabolismo.  Teniendo  en  cuenta  lo  anterior  y  aplicando  las  ecuaciones  de 






• El  ácido  nitroso  es  el  sustrato  del  proceso  y  a  la  vez  puede  llegar  a  inhibir  a  las 





• La  inhibición  del  proceso  por  elevadas  concentraciones  de  amoníaco  se  ha 
representado mediante la cinética de inhibición no competitiva. 
• El  amonio  y  el  fósforo  como  nutrientes  para  el  desarrollo  de  las  bacterias  se  ha 
considerado mediante la cinética de Monod en ambos casos. 
• La  inhibición  de  la  actividad  de  las  bacterias  a  valores  altos  y  bajos  de  pH  se  ha 












































se  forman dos  iones, uno de amonio  (NH4
+) y otro de hidroxilo  (OH‐). Las proporciones de 
amoníaco  libre y de  ión amonio en un medio acuoso dependen del pH y de  la temperatura 
del  agua.  El  proceso  de  desabsorción  de  amoníaco  es  importante  solamente  cuando  se 
trabaja con valores de pH particularmente altos, ya que  las proporciones de amoníaco son 
mínimas cuando el pH del medio es bajo. Para valores de pH en  torno a  la neutralidad,  la 
desabsorción de amoníaco no  tiene ningún efecto  importante, debido a que a este pH el 












































































En  la Tabla 27 se muestran  las ecuaciones a  incluir en el modelo para  tener en cuenta  las 
reacciones ácido‐base descritas. 
 



















La  influencia  de  la  temperatura  en  la  actividad  biológica  generalmente  es  incluida  en  el 





Donde µ  (T) es  la tasa máxima de crecimiento a  la temperatura T, Tr es  la temperatura de 
referencia  (generalmente  se  considera una  temperatura de 20  ºC)  y  θ es  la  constante de 
Arrhenius.  Aunque  el  uso  de  la  ecuación  de  Arrhenius  está  muy  extendido  no  puede 
describir el descenso de  la actividad bacteriana a  temperaturas elevadas. Por ello,  se han 
propuesto otras funciones para describir el efecto de la temperatura que, aunque no tienen 
una  base  biológica,  se  ajustan  mejor  al  proceso  de  inhibición  de  las  bacterias  por 






· · 1 ·   Ec.‐  64 
 
Donde  los  parámetros  Tmin  y  Tmax  son  las  temperaturas mínima  y máxima  a  las  cuales  se 




















































































































































































































































































































































































































































Una  de  las  finalidades  del  desarrollo  del  modelo  de  la  presente  tesis  era  su  posterior 
incorporación al modelo BNRM1 que se encuentra  implementado en el programa DESASS. 
De esta  forma  se podrá  realizar una  simulación más  completa de  todos  los procesos que 
forman parte de una estación de depuración de aguas residuales. 
 




 Nuevos componentes. Por un  lado se separó  las bacterias autótrofas en dos 




dos  fases  de  la  nitrificación  y  por  tanto  se  diferencia  entre  dos  grupos  de 
bacterias autótrofas. Además,  se  incluye el nitrito como nuevo componente 
del modelo. En el modelo BNRM1 el  componente  SNO3  suponía  la  suma del 
nitrito y nitrato, al dividir la nitrificación en dos etapas el nitrito aparece como 
sustrato  de  un  grupo  de  bacterias  y  por  ello  hay  que  considerarlo 
separadamente del nitrato. 
 Nuevos  procesos  cinéticos.  Aparte  del  crecimiento  y  lisis  de  las  bacterias 
amonioxidantes  y  nitritoxidantes,  es  necesario  incorporar  los  procesos  de 
crecimiento de  las bacterias heterótrofas en condiciones anóxicas utilizando 
nitrito  como  aceptor  de  electrones. Dado  que  en  el modelo  BNRM1  no  se 
consideraba el nitrito como un componente, solo se modelaba el crecimiento 
anóxico usando el nitrato  como  aceptor de electrones. Con  la  inclusión del 
nitrito  como  componente del modelo hay que  tener  en  cuenta  también  su 
utilización  por  parte  de  las  bacterias  heterótrofas. Otro  proceso  cinético  a 
incluir es la desabsorción de amoníaco. 
 Procesos gobernados por el equilibrio. En este caso solamente fue necesario 
añadir  el  proceso  de  disociación NO2
‐/HNO2,  ya  que  el  resto  de  equilibrios 
ácido‐base ya se encontraban implementados en el modelo BNRM1. 
 












1  XI  1 Hidrólisis aerobia
2  XS  2 Hidrólisis anóxica
3  XH  3 Hidrólisis anaerobia
4  XPAO 4 Crecimiento Aerobio de XH a partir de SF 
5  XPP 5 Crecimiento Aerobio de XH a partir de SA 
6  XPHA 6 Crecimiento Aerobio de XH a partir de SPRO 
7  XNH 7 Crecimiento Anóxico de XH a partir de SF y NO3 
8  XNO 8 Crecimiento Anóxico de XH a partir de SA y NO3 
9  XMEOH  9 Crecimiento Anóxico de XH a partir de SPRO y NO3 
10  XMEP 10 Crecimiento Anóxico de XH a partir de SF y NO2 
11  XNV 11 Crecimiento Anóxico de XH a partir de SA y NO2 
12  XACID 12 Crecimiento Anóxico de XH a partir de SPRO y NO2 
13  XPRO 13 Lisis de XH
14  XMAC 14 Crecimiento de XNH






16  STAN 16 Crecimiento de XNO
17  STNO2 17 Lisis de XNO
18  SNO3 18 Almacenamiento PHA  a partir de SA
19  SN2 19 Almacenamiento PHA  a partir de SPRO 
20  SO2 20 Almacenamiento de polifosfatos aerobio 
21  SPO4 21 Almacenamiento de polifosfatos anóxico 
22  SF  22 Crecimiento XPAO Aerobio a partir de XPHA 
23  SA  23 Crecimiento XPAO Anóxico a partir de XPHA 
24  SPRO 24 Lisis de XPAO
25  SI  25 Lisis de XPP
26  SIC  26 Lisis de XPHA
27  SH  27 Fermentación de SF
28  SALK 28 Oxidación anaerobia de SPRO
29  SN2 29 Conversión del ácido acético en metano 
30  SH2 30 Conversión del hidrógeno en metano 
31  SCH4 31 Lisis de XACID
    32 Lisis de XPRO
    33 Lisis de XMAC
    34 Lisis de XMH2
    35 Precipitación
    36 Redisolución
      37 Desabsorción CO2
      38 Desabsorción N2
      39 Desabsorción NH3
      40 Desabsorción H2
      41 Desabsorción CH4






































deducido de  la experiencia de que  se dispone  sobre el  sistema. A partir de  la bibliografía 
estudiada se han establecido los rangos de variación de cada parámetro del modelo. 
 

















































































































































una  estrategia  lo  más  estructurada  y  científica  posible  que  minimice  tiempo, 
determinaciones  analíticas,  instrumental,…  En  el  presente  capítulo  se  describen  las 






población  bacteriana  desarrollada,  temperaturas  de  operación,  concentraciones  de 








parámetros  de  las  bacterias  amonioxidantes  y  nitritoxidantes,  y  por  otro,  considerar  que 
existe un consumo de oxígeno adicional debido al resto de bacterias que se desarrollan en la 
planta piloto. También hay que  tener en  cuenta que en el  reactor SHARON, al emplearse 
concentraciones  tan  altas  de  amonio  en  el  influente,  llevar  este  fango  a  condiciones 
endógenas  implica  cierta  dificultad  y  realmente  no  es  necesario  pues  solo  se  desarrollan 




A  continuación  se  van  a  describir  los  experimentos  necesarios  para  la  calibración  de  los 
parámetros  de  las  bacterias  amonioxidantes  del  modelo  de  eliminación  de  nitrógeno 
amoniacal vía nitrito, en un  reactor SHARON a escala  laboratorio. Como se ha descrito en 
párrafos  anteriores,  este  sistema  de  operación  ha  sido  diseñado  para  obtener  una 

















las  bacterias  disponen  de  sustrato  suficiente.  Son  experimentos  de  corta  duración,  que 
consisten  básicamente  en  la  inyección  de  aire  hasta  obtener  concentraciones  de 









(2)  Determinar  KNH3 y  KINH3,  a  partir  de  las 
cuales  se  determina  la  concentración  de 
sustrato óptima a utilizar .
ODopt
(3)  Determinar  KIHNO2 por 
ajuste, con la que se determina 
la  concentración  máxima  de 
HNO2 a  usar  en  los  ensayos 




(4)  Determinar  KH y  KIH  para 






una  función  que  ajuste  a  los  datos  experimentales,  para 
conocer su rango óptimo de crecimiento.
Condiciones óptimas (OD, NH3, HNO2 y pH) 
(6)  Determinar  el  rendimiento  de  las  bacterias  (YNH),  en  las 























· · ·   Ec.‐  65 
   































lavado para  reducir  las concentraciones de amonio y nitrito, evitando  la posible  inhibición 
por el HNO2. Para ello la muestra se sedimenta, se retira el sobrenadante y se sustituye por 
agua residual sintética con las mismas características a las usadas en el influente del reactor 




(30  ºC)  y el pH  se modifica de un ensayo  a otro para poder  comparar  la actividad de  las 
bacterias en un rango de valores de pH (de 6.5 a 8.0). 
 
Antes  de  iniciar  los  experimentos  hay  que  concretar  el  intervalo  de  concentraciones  de 
amonio a estudiar  y número de pruebas a realizar a diferentes pH para poder determinar el 
valor de las constantes pudiendo despreciar el efecto de inhibición por pH. Según la revisión 
bibliográfica  y  condiciones  de  operación  en  el  reactor  SHARON,  se  recomienda  llegar  a 
analizar concentraciones de aproximadamente 5000 mg N‐NH4
+/l y realizar experimentos a, 
al menos, 3  valores de pH diferentes  comprendidos entre 6  y  8  (rango de pH óptimo de 
crecimiento de las bacterias amonioxidantes según la bibliográfica consultada). 
 
Un aspecto  importante a considerar en estos experimentos, como  se ha comentado en  la 





bacterias. Dado que estos experimentos  se  realizan  con altas  concentraciones de amonio, 
esto puede llevar a que el efecto de inhibición por el amoníaco se vea solapado con el efecto 
que tiene  la salinidad sobre el proceso de crecimiento de  las bacterias. Por este motivo, es 
conveniente  llevar  a  cabo  una  serie  de  experimentos  como  los  que  se  describen  en  este 





el modelo un nuevo término para tener en cuenta este nuevo  factor de  inhibición a  la vez 
que  se  suprimirá  la  función  que  considera  la  inhibición  por  sustrato.  De  esta  forma,  el 







· · ·   Ec.‐  67 
⇓   
· · · · ,
,
· · ·   Ec.‐  68 
 
Donde SM indica la salinidad del medio en mol/l. Además el nuevo término de inhibición, al 

















































Para  determinar  el  efecto  que  tiene  el  pH  sobre  el  desarrollo  de  las  bacterias 
amonioxidantes se propone un tipo de experimentos que consiste en analizar  la OUR para 
distintos  valores  de  pH  y  distintas  concentraciones  de  amonio  y  nitrito.  El  montaje 










un  rango  amplio  de  concentraciones  para  poder  comparar  resultados  de 
experimentos en condiciones diferentes). 



































Donde  las expresiones “M” e “I” son  las funciones Monod y de  inhibición calculadas en  los 
apartados anteriores (excepto la inhibición por pH, que es la que se trata en este apartado), 







Para  determinar  la  influencia  de  la  temperatura  sobre  la  actividad  de  las  bacterias 
amonioxidantes se emplea el mismo montaje en batch descrito en el apartado 3.4.1 (página 
115).  En  estos  ensayos  se  trabaja  con  las  concentraciones  que  tienen  las muestras  del 
reactor SHARON en el momento de  la extracción, controlando únicamente el pH del fango 
en  un  valor  óptimo  para  las  bacterias.  En  cada  ensayo  la  muestra  se  somete 















La  metodología  para  la  determinación  del  rendimiento  del  crecimiento  de  la  biomasa 
amonioxidante  (YNH)  consiste  en  medir  el  oxígeno  consumido  para  la  oxidación  de  una 
determinada cantidad de amonio. Para  la realización de este  tipo de ensayos se  incorpora 
una muestra de fango del reactor R1 al reactor empleado en el ensayo (montaje de la Figura 





tiempo se puede ampliar o reducir según  los resultados obtenidos en  las analíticas al  final 
del experimento). 
 


































(Diclorhidrato  de  4',6‐diamidino‐2‐fenilindol)  para  determinar  el  porcentaje  de 
bacterias  específicas.  Normalmente  el  contenido  de  bacterias  en  una muestra  se 
expresa como el porcentaje de biomasa hibridada con la sonda específica, respecto al 
total  hibridada  con  la  sonda  EUBmix  (dominio  Eubacteria).  La  mayoría  de 
microorganismos presentes en sistemas biológicos de fangos activados pertenecen al 
dominio  Eubacteria.  Sin  embargo,  existen  algunos  microorganismos  que  no 
pertenecen  a  este  grupo  con  lo  que  la  sonda  EUBmix  no  garantiza  que  se  esté 
cubriendo la población completa Eubacteria presentes en sistemas fangos activados. 
Por  ello,  si  se  desea  conocer  el  porcentaje  de  bacterias  de  un  grupo  específico, 
respecto al total de bacterias presentes en la muestra, se hace necesaria la utilización 








(3) Además  de  la  cuantificación  del  porcentaje  de  biomasa  es  necesario  conocer  los 
porcentajes de biomasa viable y no viable en el total. Este dato se obtiene mediante 
la técnica de Viabilidad Celular. Este método consiste en examinar la integridad de la 
membrana  celular.  Para  ello  se  utilizan  dos  fluorocromos:  Yoduro  de  propidio  PI, 
rojo, y SYTO 9, verde. El método se basa en que la molécula de SYTO 9, más pequeña 
que  la  de  PI,  entra  en  la  célula  a  través  de  la membrana  celular.  Después,  el  PI, 
molécula más  grande,  intenta  entrar  en  la  célula.  Si  la membrana  celular  no  está 





(5) Cuantificación  de  los  datos.  Las  imágenes  son  analizadas mediante  el  software  de 
cuantificación desarrollado por Borrás L., que devuelve un  informe detallado de  los 
porcentajes de áreas ocupadas por  las bacterias presentes en  la muestra hibridada. 
La  cuantificación  de  imágenes  tomadas  en  la  técnica  de  Viabilidad  Celular 
proporciona el porcentaje de biomasa no viable  (XI), con el que se obtiene  la DQO 
correspondiente a  la biomasa viable de  la muestra. El producto de este último dato 





descrita en el  apartado 3.3  (página 108). En este  caso  las muestras  tienen una población 
bacteriana muy  diversa  y,  por  ello,  tanto  el  tratamiento  previo  de  las muestras  como  la 
metodología de  calibración van a  ser diferentes al proceso de  calibración de  las bacterias 
desarrolladas en el reactor SHARON. Para empezar, el fango extraído de la planta debe pasar 
a  condiciones  endógenas,  según  se  ha  descrito  en  el  apartado  3.4.1,  para  asegurar  que 
durante  los  experimentos  el  consumo  de  oxígeno  del  resto  de  bacterias  se  mantiene 













que  permitan  calibrar  de  manera  independiente  los  parámetros  de  las  bacterias 
amonioxidantes  y  nitritoxidantes,  ya  que,  al  contrario  de  lo  que  sucede  en  el  reactor 
SHARON,  en  este  fango  se  desarrollan  los  dos  grupos  de  bacterias  que  llevan  a  cabo  el 
proceso  de  nitrificación.  Así  pues,  el  primer  paso  en  la metodología  de  calibración  es  la 
elección de un método que permita medir  la actividad de  las bacterias  amonioxidantes  y 






separada  la actividad de cada grupo. La  solución  inmediata a este problema es el empleo 
específico de un inhibidor selectivo para cada grupo de bacterias. 
 
En el caso de  la actividad de  las bacterias nitritoxidantes,  la dificultad es menor ya que al 
usar  fango  en  condiciones  endógenas,  donde  ya  no  existe  sustrato,  y  añadir  únicamente 
nitrito,  como  sustrato  de  las  bacterias  nitritoxidantes,  las  bacterias  amonioxidantes  no 
disponen de sustrato para su desarrollo. Sin embargo, en el caso de ser necesario el uso de 
un  inhibidor de amonioxidantes  (experimentos para  la calibración de  la constante KINH3 de 
nitritoxidantes)  se  hace  necesario  determinar  su  validez  como  se  describe más  adelante 
(apartado 5.2.1.1). 
 
El  mayor  problema  se  encuentra  a  la  hora  de  medir  la  actividad  de  las  bacterias 
























en  los que se medirá  la actividad de  las bacterias ante una concentración determinada de 
sustrato en ausencia de inhibidor y en presencia de diferentes concentraciones del inhibidor 
(los  rangos  establecidos  deben  ser  extraídos  de  la  revisión  bibliográfica).  Con  estos 
experimentos  se  podrá  concluir  si  el  compuesto  estudiado  inhibe  a  las  bacterias 
nitritoxidantes, y qué concentración se debe utilizar para inhibirlas por completo. 
 
Una  vez  comprobado  que  el  compuesto  estudiado  inhibe  por  completo  y  de  forma 
instantánea  a  las  bacterias  nitritoxidantes  y,  determinada  la  concentración  de  inhibidor 
necesaria, hay que verificar que este compuesto no tiene ningún efecto sobre el crecimiento 
de  las bacterias amonioxidantes. Para ello se realizan  los mismos ensayos descritos en este 
apartado  pero  usando  amonio  como  sustrato  para  las  bacterias  amonioxidantes  y  la 




Algunos de  los compuestos usados en diferentes estudios para  la  inhibición del proceso de 
oxidación  del  nitrito  son:  clorato  [ClO3
‐]    (Belser  y Mays,  1980;  Hynes  y  Knowles,  1983; 
Surmacz‐Gorska  et  al.,  1996),  hidroxilamina  [NH2OH]  (Bruijn  et  al.,  1995; Noophan  et  al., 
2005),  azida  [N3






En  la  Figura  35  se  puede  observar  cómo  se  determina  la  actividad  de  las  bacterias 
amonioxidantes  usando  un  inhibidor  del  proceso  de  oxidación  de  nitrito. Al  principio  del 
experimento se registra el consumo de oxígeno por parte de  la actividad endógena (OUR1). 
Tras  añadir  el  inhibidor  se  registra  un  descenso  en  la  velocidad  de  consumo  de  oxígeno 
(menor  pendiente)  debido  a  la  inhibición  de  las  bacterias  nitritoxidantes  (OUR2).  Y 



















similar  al  descrito  para  las  bacterias  nitritoxidantes.  Se  debe  realizar  un  conjunto  de 
experimentos en los que se mide la actividad de las bacterias amonioxidantes en ausencia de 
inhibidor y en presencia de diferentes concentraciones del inhibidor que se está estudiando. 
Con  estos  se  determina  si  el  compuesto  usado  inhibe  a  las  bacterias  y  la  concentración 
necesaria para la inhibición completa e instantánea de la actividad. Después se debe verificar 
si dicho inhibidor tiene algún efecto sobre las bacterias nitritoxidantes. Para ello se realizan 
dos experimentos, uno en el que  se mide  la actividad de  las nitritoxidantes al añadir una 
determinada  cantidad  de  nitrito  y  otro  en  el  que  se mide  la  actividad  de  estas  bacterias 




























Algunos de  los compuestos usados para  la  inhibición del proceso de oxidación del amonio 




Una  alternativa  para medir  la  actividad  de  las  bacterias  amonioxidantes  fue  descrita  por 
Moussa et al., 2003. El método desarrollado permite distinguir en un ensayo el consumo de 
oxígeno debido a  la actividad de  las bacterias nitritoxidantes  y amonioxidantes, mediante 
adiciones consecutivas de nitrito y amonio. La principal ventaja de este método es que evita 
el uso de  inhibidores metabólicos para amonioxidantes y nitritoxidantes, como se usan en 
otros métodos.  Los  resultados  del método  han  demostrado  su  utilidad  para  determinar 
correctamente la actividad individual de las bacterias amonioxidantes. 
 
El  principio  del  método  es  determinar  la  actividad  independiente  de  las  bacterias 




en  la muestra, de  forma que el  cambio de OUR  registrado  tras  la  adición de  amonio  sea 
debido  únicamente  al  crecimiento  de  las  bacterias  amonioxidantes.  Por  lo  tanto,  para  el 
desarrollo  de  este método  es  esencial  conocer  previamente  la  concentración  idónea  de 
nitrito  necesaria  para  alcanzar  la  velocidad  máxima  de  crecimiento  en  las  bacterias 
nitritoxidantes (este dato se determina mediante el proceso de calibrado de  las constantes 
de  semisaturación e  inhibición del HNO2 que  se describe más adelante). Además hay que 
asegurarse  que  la  concentración  de  nitrito  a  emplear  no  va  a  inhibir  a  las  bacterias 
amonioxidantes. 
 




















Una  vez  decidido  el  método  a  utilizar  para  poder  medir  la  actividad  de  las  bacterias 
amonioxidantes  independientemente  de  la  actividad  de  las  bacterias  nitritoxidantes,  es 








 Primer  paso:  adición  de  inhibidor  de  nitritoxidantes  (para  impedir  el 
desarrollo  de  estas)  o  nitrito  (para  alcanzar  la  máxima  actividad  de  las 
bacterias nitritoxidantes). 





de  los  dos  casos.  Como  se  verá  en  los  resultados  experimentales,  en  el  proceso  de 
calibración  de  los  parámetros  de  la  planta  piloto  se  empleó  el  método  de  adiciones 
























primera  adición.  En  caso  de  que  se  decidiese  usar  un  inhibidor  de  las  bacterias 
nitritoxidantes los pasos a seguir en cada ensayo son los mismos pero se añade el inhibidor 














no  necesitan  seguir  una  secuencia  tan  explícita  como  la  descrita  para  la  calibración  del 
reactor  SHARON,  ya  que  en  todos  los  casos  únicamente  es  necesario  conocer  la 










Todos  los  experimentos  descritos  a  continuación  son  desarrollados  en  el  montaje 
experimental descrito en el apartado 3.4.2  (página 117) y  la Figura 25, a excepción de  los 






5.2.2.1 Calibración  de  parámetros  de  bacterias  nitritoxidantes  presentes  en  la  planta 
piloto. 
5.2.2.1.1 Determinación de las constantes de semisaturación e inhibición del HNO2. 
Para  la  determinación  de  las  constantes  KHNO2  y  KIHNO2  de  las  bacterias  nitritoxidantes  se 










Como  se  puede  observar  se  utiliza  una  muestra  diferente  para  cada  una  de  las 
concentraciones de nitrito a estudiar. El  rango de concentraciones de nitrito a examinar en 
estos  ensayos  depende  de  las  concentraciones  de  sustrato  disponible  en  el  medio  de 
desarrollo  de  las  bacterias,  teniendo  en  consideración  que  se  deben  alcanzar 
concentraciones elevadas para poder observar la inhibición por el nitrito/ácido nitroso. 
 
Para  la  determinación  adecuada  de  las  constantes  KHNO2  y  KIHNO2  es  necesario  realizar 
experimentos  a  al menos  3  valores  de  pH  diferentes,  para  poder  separar  los  efectos  del 
sustrato  y  del  pH  en  el  crecimiento  de  las  bacterias.  Además,  el  disponer  de  datos 
experimentales  a  diferentes  pH,  permite  también  discernir  si  el    modelo  desarrollado 































En estos ensayos no es  tan  importante controlar el pH al que  se  trabaja como conocer el 











Para  la determinación de  la  constante de  semisaturación KO2 es necesario  realizar  los dos 









extracción  de  una  muestra  de  fango  en  endógena  y  una  vez  colocada  en  el  montaje 
experimental  se  inicia  el  registro  de  OD  en  el  reactor.  Se  añade  el  nitrito  (en  el  caso 
necesario) en la  concentración suficiente para alcanzar la actividad máxima de las bacterias 


















Para  la determinación de  las  constantes de  inhibición por pH que aparecen en el modelo 
desarrollado se deben realizar ensayos similares a  los descritos en el apartado 5.2.2.1.1. En 







En  este  caso  se  trata  de  analizar  la  velocidad máxima  de  consumo  de  sustrato  para  las 





esta  forma  se puede observar cómo  se modifica  la actividad de  las bacterias conforme  se 
cambia el pH del medio. 
 











El  rendimiento  del  crecimiento  de  la  biomasa  se  determina  mediante  técnicas 
respirométricas  usando  el montaje  de  la  Figura  26  (página  118)  empleado  para  pasar  el 
fango a condiciones endógenas. La metodología consiste en adicionar una cantidad de nitrito 
determinada  al  reactor,  donde  se  halla  el  fango  a  estudiar  en  condiciones  endógenas,  y 
registrar  el  consumo  de  oxígeno  disuelto  hasta  que  el  valor  de  la  OUR  se  mantenga 
prácticamente  constante, es decir, hasta que  la biomasa ha  consumido  completamente el 
sustrato añadido. A lo largo del experimento se extraen muestras para analizar la evolución 












En  el  experimento  para  la  determinación  del  rendimiento  celular  de  nitritoxidantes  es 
necesario añadir al fango un inhibidor de la actividad de las bacterias amonioxidantes, previo 
a  la  adición  del  sustrato,  para  evitar  un  posible  consumo  de  oxígeno  por  parte  de  estas 
bacterias. 
5.2.2.1.6 Determinación de la tasa máxima de crecimiento de las bacterias. 
La determinación de  la tasa máxima de crecimiento de  las bacterias se realiza de  la misma 















que  tener  en  cuenta  la  actividad  del  otro  grupo  de  bacterias  del  proceso  de  nitrificación 






En  cada  ensayo  realizado  se  obtiene  la OUR  de  las  bacterias  amonioxidantes  frente  a  la 
concentración  de  amonio  añadida  mediante  la  diferencia  de  las  OURs  medidas  en  el 
experimento  (OUR  2  –  OUR  1).  Con  estos  ensayos  se  obtiene  la  evolución  de  la  OUR  a 














resultados, OUR  vs NH3  o OUR  vs NH4




Determinada  la  concentración  de  amonio  óptima  para  el  desarrollo  de  las  bacterias 
amonioxidantes se puede proceder a la determinación de la inhibición de estas bacterias por 
el ácido nitroso producido en la oxidación del amonio. Los ensayos en este caso consisten en 
una  primera  adición  de  nitrito  para  activar  al  máximo  la  actividad  de  las  bacterias 



























El  proceso  en  estos  2  experimentos  respirométricos  es  el mismo  que  el  descrito  en  el 
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∆ · · ∆ · ∆   Ec.‐  84 
 
El  término  fend+nit  (O2) de  la ecuación representa  la actividad de  la biomasa en condiciones 







Para  la  determinación  de  las  constantes  de  inhibición  por  pH  se  deben  realizar  ensayos 








las  bacterias  amonioxidantes  a  diferentes  pH  (se  recomienda  un  rango  de  pH  de  6  a  9 
aproximadamente), observándose  cómo  se modifica  la velocidad de oxidación del amonio 


























Mediante  la  diferencia  entre  este  parámetro  y  el  rendimiento  determinado  para  las 
bacterias  nitritoxidantes  se  obtiene  el  rendimiento  celular  de  otro  grupo  de  bacterias 
autótrofas nitrificantes, las bacterias amonioxidantes (YNH). 
5.2.2.2.6 Determinación de la tasa máxima de crecimiento de las bacterias. 
Para  la determinación de  la tasa máxima de crecimiento de  las bacterias se sigue el mismo 





















































En  este  apartado  se  recogen,  en  primer  lugar,  los  resultados  experimentales  obtenidos 
durante  la  aplicación de  las metodologías de  calibración desarrolladas en este  trabajo de 
tesis. A partir de estos resultados se han determinado mediante los ajustes correspondientes 
los  parámetros  cinéticos  y  estequiométricos  de  las  bacterias  amonioxidantes  y 
nitritoxidantes,  incluidas  en  el  modelo  desarrollado.  Además,  los  resultados  obtenidos 
durante el proceso de calibración han  llevado a  la modificación del modelo  inicial para que 




amonioxidantes  desarrolladas  en  el  reactor  SHARON  a  escala  laboratorio  con 
nitrificación parcial. La metodología seguida en la calibración en este reactor implica 




aguas residuales. En este caso  la metodología de calibración  incluye ensayos para  la 
determinación de  los parámetros de  los dos grupos de bacterias  involucradas en el 




tratamiento,  a  excepción  de  la  velocidad  máxima  de  crecimiento  que  sufrió  un 
incremento considerable en ambos grupos de bacterias cuando el reactor BABE dejó 
de operar. 
c) Comparación  de  los  parámetros  de  las  bacterias  amonioxidantes  obtenidos  en  la 
calibración  en  los  dos  sistemas  estudiados.  Únicamente  es  posible  analizar  las 













Siguiendo  el  proceso  descrito  en  el  apartado  5.1.1  (página  147)  se  han  realizado  tres 
experiencias en días diferentes cuyos resultados se muestran en la Figura 44. En esta figura 
se puede apreciar el descenso del oxígeno disuelto a medida que trascurría el experimento, 














































































semisaturación  del  oxígeno  se  realizó  un  ajuste  a  la  concentración  de  OD  experimental 
empleando la siguiente ecuación: 
 
∆ · · ∆   Ec.‐  88 
 
Tomando como primer dato la concentración de OD inicial de cada experimento y variando 
los  valores  de  K  y  KO2  para  ajustar  el  OD  calculado  al  experimental,  se  ha  obtenido  un 
resultado  adecuado  en  los  tres  experimentos  empleando  la  misma  constante  de 
semisaturación del oxígeno. En  la Figura 45  se muestra como  las predicciones del modelo 
reproducen adecuadamente  los  resultados experimentales. En  la Tabla 32  se presenta  los 
valores de las constantes obtenidas en cada caso. 
 
Experimento  Constante K  Constante KO2 (mg O2/l)  pH medio 
(1)  0.0055  1.45  6.83 
(2)  0.0060  1.45  6.91 













































































investigación  con  valores  de  esta  constante  encontrados  en  la  bibliografía  consultada.  El 
valor estimado en este estudio es considerablemente mayor que el valor propuesto en  los 
modelos ASM (Henze et al, 2000) y el determinado en  la mayor parte estudios previos. Sin 


























Además  de  diferentes  concentraciones  de  bacterias  los  experimentos  se  realizan  a  pH 
ligeramente diferentes, lo que afectará también a la variación de la OUR y por tanto al valor 
de  la constante K ajustada. Como  se puede ver en  la Figura 44 y en  la Tabla 32 el pH del 
sistema aumenta del experimento (1) al (3); y se puede apreciar también en la tabla que el 








a  pesar  de  ser  un  incremento  tan  pequeño.  Como  se  puede  ver  en  los  resultados  del 
apartado 6.1.4 (pg. 194) en este rango de pH hay ensayos donde la actividad de las bacterias 
aumentó en casi un 20 % al pasar de pH 6.8 a 7.1. Por otro lado, como también se verá en el 
apartado mencionado,  el  pH  del  reactor  SHARON  R1  en  el momento  de  llevar  a  cabo  el 
experimento puede dar  lugar a  importantes cambios en el pH óptimo de  las bacterias. Así, 
para un pH de 6.8 hay experimentos en los que las bacterias se encontraban a un 60 % de su 
actividad máxima, mientras que en otros la actividad alcanzaba hasta un 85 % de la máxima. 
6.1.2 Constantes  de  semisaturación  e  inhibición  del  amoníaco  (KNH3/KINH3)  de  las 
bacterias amonioxidantes. 
Para  la determinación de  las constantes KNH3 y KINH3 de  la ecuación cinética del proceso de 
crecimiento  de  las  bacterias  amonioxidantes  se  han  realizado  los  ensayos  descritos  en  el 
apartado 5.1.2 (página 148). Se han llevado a cabo un total de 7 experimentos a 4 niveles de 
pH diferentes: 6.5 (experimentos 1 y 2), 7.0 (experimentos 3 y 4), 7.5 (experimentos 5 y 6) y 
8.1  (experimento 7). A  lo  largo de estos experimentos  la actividad de  la biomasa  (medida 
como OUR) fue registrada a diferentes concentraciones de amonio desde 45 a 10000 mg N‐



















70  100  63 300 300 45 45 
95  250  95 800 800 250 190 
300  550  150 1100 1100 600 534 
2100  950  950 1500 1500 1000 1055 
5000  1200  2500 2100 2100 1400 1490 
10000  1500  5500 4100 4100 2000 1900 
  1800  10000 8100 6000 2800 2350 











es  necesario,  teniendo  en  cuenta  el  volumen  de  Na2CO3  añadido  para  el  control  de  pH 
además  del  volumen  evaporado  a  lo  largo  del  experimento.  Como  se  observa  en  este 













Dado  que  la  OUR medida  se mantiene  relativamente  constante  para  cada  nivel  de  TAN 
evaluado, el análisis de  resultados está basado en el valor medio de OUR para cada nivel. 
Puesto que  los experimentos se realizaron en condiciones diferentes (pH, muestras de días 
diferentes,  concentraciones  de  TAN  evaluadas,…)  la OUR máxima  alcanzada  también  fue 
diferente  entre  los  distintos  experimentos  realizados.  Por  consiguiente,  para  poder 
comparar los efectos de las diferentes concentraciones de TAN en los experimentos llevados 
a  cabo a diferentes valores de pH,  la actividad de  las bacterias  se normaliza y  se expresa 
como  un  porcentaje  de  la OUR máxima  registrada  en  cada  ensayo.  Además,  aunque  las 






































los resultados de  la actividad de  las bacterias amonioxidantes  frente a  la concentración de 
TAN (gráficas superiores) y frente a  la concentración de amoníaco (gráficas  inferiores) para 
todos  los  experimentos  realizados.  Las  gráficas  (a)  y  (c) muestran  el  rango  completo  de 
concentraciones examinadas, mientras que las gráficas (b) y (d) muestran la actividad de las 
bacterias a concentraciones bajas para poder observar mejor la afinidad de las bacterias por 
el  sustrato.  Al  analizar  las  gráficas  (b)  y  (d)  se  puede  concluir  que  el  amoníaco  es  el 
verdadero  sustrato  de  las  bacterias  amonioxidantes,  ya  que  en  todos  los  experimentos 
realizados a pH diferentes, se observa el mismo patrón de ascenso de la actividad conforme 
se  incrementa  la concentración de NH3  independientemente del pH. En  la Figura 47  (b) se 
observa  que,  a  bajas  concentraciones  de  TAN,  para  una  misma  concentración  de,  por 
ejemplo,  100 mg N‐NH4/l  la OUR oscila entre  aproximadamente un  40  y un  95 %, por  lo 
tanto,  este  no  es  el  sustrato  de  las  bacterias  ya  que  con  una misma  concentración  se 








































































































































































































































































En  la  Figura  47  (c)  se  puede  observar  que  no  existe  inhibición  del  proceso  por  altas 
concentraciones  de  amoníaco  a  los  diferentes  valores  de  pH  evaluados.  Esto  se  observa 
claramente en el experimento realizado a pH 8.1 (experimento 7), dado que en este caso se 
alcanzan  las  máximas  concentraciones  de  amoníaco  y  no  se  observa  prácticamente 
inhibición. Además la actividad de las bacterias observada a, por ejemplo, 30 mg N‐NH3/l va 
desde un 0 % a pH 6.5 hasta una actividad máxima del 100 % a un pH de 7.5. Sin embargo, si 






de  la  actividad  a  altas  concentraciones  es  debido  al  NH4  o  a  la  elevada  salinidad  como 
sugieren  algunos  autores  (Hunik  et  al.,  1992;  Mosquera‐Corral  et  al.,  2005).  Estos 
















































































































La  evolución  de  la  OUR  y  el  pH  con  el  tiempo  a  lo  largo  de  los  experimentos  10  y  14 
realizados  con NH4NO3  y MgSO4∙7H2O,  respectivamente,  se muestra  en  la  Figura  48.  Los 
experimentos  realizados  con  sales  de  amonio  (experimentos  9,  11,  12  y  13) mostraron 
resultados similares a  los del experimento 10. En  todos se observa que  la actividad de  las 
bacterias  sigue  una  tendencia  ascendente,  debida  al  incremento  de  la  concentración  de 
sustrato disponible, hasta una concentración de la sal determinada (mol/l), punto en el cual 
las bacterias alcanzan su actividad máxima (en el caso del experimento 10 se alcanza a 0.22 
M).  La  actividad  de  las  bacterias  se mantiene  aproximadamente  al máximo  en  un  rango 
determinado de concentración por encima del cual, cada nueva adición de sal provoca una 
reducción paulatina de la actividad (la gráfica muestra, que en el experimento 10, a partir de 
una  salinidad  aproximada  de  0.44 M  el  descenso  de  la OUR  es mucho más  acusado).  En 











































































































A  la  vista  de  estos  resultados  se  concluyó  que  no  era  el  amonio,  ni  el  amoníaco,  ni  la 
concentración total de nitrógeno amoniacal  lo que  inhibía  la actividad de  las bacterias. Los 




Con  los presentes  resultados  se  tuvo que modificar el modelo para  incluir un  término de 
inhibición  por  salinidad  y  eliminar  la  función  de  inhibición  por  sustrato,  propuesta  en  el 
modelo inicial. En un principio se propuso la función de inhibición no competitiva (Ec.‐  90), 
pero al no obtener el ajuste adecuado  se utilizó  la  función Hill  (Ec.‐   91) que dio mejores 
predicciones de los datos experimentales. 
 
Función de inhibición no competitiva       Ec.‐  90 



























En  la Figura 49 se puede ver el  resultado de  los ajustes de dichas  funciones de  inhibición. 








La  determinación  de  la  constante  de  inhibición  por  ácido  nitroso  se  llevó  a  cabo  con  los 
experimentos descritos en el apartado 5.1.3 (página 151). En estos experimentos se añadió, 
antes  de  iniciar  cada  registro, NH4Cl  para  proporcionar  sustrato  suficiente  a  las  bacterias 












de ácido nitroso pueda alcanzar valores que den  lugar a  la  inhibición de  las bacterias. En  la 
Tabla  38  se  presentan  las  concentraciones  de  nitrito  evaluadas  en  cada  uno  de  los 
experimentos y  la Figura 50 muestra  la evolución de  la OUR y el pH en el  tiempo para  los 
distintos niveles de nitrito evaluados en el experimento realizado a pH 6.25. En los otros dos 
experimentos las gráficas obtenidas fueron similares a esta. Al inicio de los experimentos se 

























experimentos  con  adición  de  amonio.  Ya  que  la OUR medida  se mantiene  relativamente 
constante para cada nivel de TNO2 estudiado,  se ha determinado valores medios de OUR 















































tendencia  de  descenso  de  la  actividad  a  medida  que  aumenta  el  ácido  nitroso, 
independientemente  del  pH  empleado  en  cada  caso.  En  esta  misma  gráfica  se  ha 








































nitroso  de  1.32 mg N‐HNO2/l.  Esta  constante  tiene  un  valor mayor que  el  propuesto  por 
algunos  autores  como  Hellinga  et  al.  (1999),  lo  que  indica  una  mayor  resistencia  a  la 
inhibición por el HNO2, posiblemente porque el fango del reactor SHARON está aclimatado a 




Para  la  determinación  de  la  influencia  directa  del  pH  en  la  actividad  de  las  bacterias  se 
llevaron  a  cabo  un  total  de  9  experimentos  siguiendo  el  procedimiento  descrito  en  el 
apartado  5.1.4  (página  152)  de  la  metodología  de  calibración.  En  cada  uno  de  estos 
experimentos  se  estudió  la  actividad  de  las  bacterias  a  medida  que  se  realizaba  un 
incremento  del  pH  en  el  reactor  de  ensayos.  Los  valores  de  pH  establecidos  en  todos 
experimentos fueron 6.0, 6.5, 7.0, 7.5, 8.0, 8.5 y 9.0. En la Tabla 39 se muestra los valores de 
las  concentraciones de amonio y nitrito empleadas en  cada uno de  los experimentos.  Las 
concentraciones  de  amonio  y  nitrito  fueron  ajustadas  usando  NH4Cl  y  NaNO2, 
respectivamente. 
 
  Concentración inicial (mg/l) M inicial (mol/l) 
Experimentos  TAN (N‐NH4)  TNO2 (N‐NO2) (N‐NH3) (N‐HNO2) Salinidad 
1  520  700 0.682 0.868 0.04 
2  550  1000 0.560 1.644 0.05 
3  550  2000 0.564 3.200 0.07 
4  1100  1000 0.939 1.931 0.08 
5  1100  4000 0.917 7.904 0.15 
6  1100  4000 0.938 7.726 0.15 
7  1150  500 1.024 1.033 0.08 
8  1100  200 1.004 0.363 0.07 
9  2000  2000 1.871 3.523 0.15 
Tabla 39. Concentraciones de amonio y nitrito (mg/l) evaluadas en cada experimento. 












Como muestra  la  Figura 52  ,  las bacterias amonioxidantes  tienen un  rango óptimo de pH 
para  su  crecimiento que viene descrito por  los parámetros  incluidos en el  término  IpH del 
modelo desarrollado. Como se ha adelantado en el desarrollo del modelo, este término, en 
un principio tenía la forma que podemos ver en la Ec.‐  93, pero tras analizar los resultados 
de  los experimentos  se estableció una nueva  función de  inhibición para  las bacterias  (Ec.‐  
94)  que  permitiese  un  mejor  ajuste  de  los  datos  experimentales.  La  inhibición  por  pH 
descrita  por  la  Ec.‐    93  es  una  inhibición  simétrica  a  ambos  lados  del  pH  óptimo  de 
crecimiento.  Sin  embargo  durante  las  experiencias  realizadas  para  la  calibración  de  los 
parámetros  del modelo  se  observó  que  la  inhibición  por  pH  en  estas  bacterias  es más 












































































Otra conclusión  inmediata obtenida a  la vista de  los resultados obtenidos fue que el rango 
óptimo de pH era diferente para los distintos experimentos. En la Figura 54 se puede ver los 





mientras que  los experimentos de 5  al 9  se  llevaron  a  cabo en un periodo posterior).  Se 
puede  ver  claramente que  los ensayos  se agrupan en  torno a dos  valores óptimos de pH 





















































































Para  la determinación de  las cuatro constantes de  la nueva función de  inhibición por pH se 
ha realizado un ajuste del modelo a los resultados obtenidos en estos últimos experimentos 
de  variación  de  pH  usando  los  valores  de  los  parámetros  obtenidos  en  los  apartados 
anteriores. Por tanto, la función a ajustar ha sido: 
 






































Los parámetros a determinar mediante el ajuste de  la Ec.‐   95  son: K, AH, AIH, KH y KIH. El 
ajuste se realizó minimizando el error cuadrático medio entre  los valores experimentales y 
las predicciones del modelo,  realizando previamente para cada ensayo  la  simulación de  la 


















































































K  1148  1393  1364 1275 1244 1275 1203 677  800
KH  6.40  6.40  6.40 6.40 5.70 5.70 5.70 5.70  5.70
KIH  8.55  8.55  8.55 8.55 8.20 8.20 8.20 8.20  8.20
AH  1  1  1 1 1 1 1 1  1
AIH  3  3  3 3 3 3 3 3  3
pHopt  7.6‐7.7  7.6‐7.7  7.6‐7.7 7.6‐7.7 7.2‐7.3 7.2‐7.3 7.2‐7.3 7.2‐7.3  7.2‐7.3






























































































































































































































































de  los  diferentes  valores  de  K  para  cada  uno  de  los  experimentos,  ya  que  este  valor  es 





usadas  en  todos  los  experimentos.  La  Figura  56  muestra  que  en  los  cuatro  primeros 






del reactor R1 era más alto (experimento 2) y otro  llevado a cabo al final de  la etapa en  la 
que el   pH del  reactor era menor  (experimento 9). Sin necesidad de  realizar el ajuste del 
modelo ya es obvio que el rango óptimo de pH de las bacterias ha variado de uno a otro. 
 
Con  estos  resultados  se  puede  decir  que  las  constantes  de  inhibición  por  el  pH  irán 






















































La  determinación  de  la  influencia  de  la  temperatura  sobre  el  desarrollo  de  las  bacterias 
amonioxidantes  se  llevó  a  cabo  según  lo  descrito  en  el  aparado  5.1.5  (página  153).  Se 
realizaron  dos  experimentos  de  este  tipo  cuando  el  reactor  SHARON  se  encontraba 
operando a una  temperatura de 30  ºC. Posteriormente  se  incrementó  la  temperatura del 
reactor a 35 º C para poder determinar el efecto de este parámetro sobre fango aclimatado 
a condiciones diferentes. Una vez comprobado que el proceso continuaba estable ante este 
cambio,  se  volvieron  a  realizar dos experimentos más. Todos  los experimentos  citados  se 
llevaron a cabo manteniendo un pH constante de 7.0, mientras que  las concentraciones de 
amonio  y  nitrito  no  se modificaron,  es  decir,  fueron  las  que  tenía  el  fango  extraído  del 
reactor SHARON en cada caso (de esta forma, según los resultados de experimentos previos, 
las bacterias disponían de sustrato suficiente para su desarrollo y al mismo tiempo el nitrito 
presente  no  alcanzaba  concentraciones  suficientes  como  para  inhibir  el  proceso).  Los 
ensayos  comenzaban  con  una  temperatura  inicial  de  15  ºC  que  se  aumentaba 
progresivamente 5 ºC cada hora hasta alcanzar una temperatura de 45 ºC. La cuantificación 




se  alcanzó  una  temperatura  máxima  de  45  ºC  porque,  como  se  observa  en  las 
representaciones gráficas, la actividad de las bacterias aumenta a medida que se incrementa 
la temperatura, hasta los 40 ºC, pero una vez alcanzado el valor de 45 ºC la actividad de las 























































































































































































 El  proceso  de  nitrificación  parcial  no  es  estable  a  45  ºC  debido  a  que  la  OUR 
desciende considerablemente.  
















tiempo  durante  4‐5  horas  a  ambas  temperaturas.  Posteriormente  la  actividad  empieza  a 
descender  ligeramente, alcanzándose una actividad del 70%  tras 8 horas de experimento. 
Dicho descenso no puede atribuirse a  la falta de sustrato debido a que  la concentración de 
amonio  al  final  del  experimento  fue  suficiente  como  para  que  el  proceso  continuará 












































































actividad  se  puede  atribuir  a  la  no  adaptación  de  la  población  microbiana  a  cambios 
repentinos  de  temperatura.  La  prueba  de  viabilidad  celular  realizada  al  inicio  y  final  del 
experimento a 40  ºC arrojó  como  resultados que  la proporción de bacterias no  viables al 
inicio del experimento fue del 12% ± 5%, mientras que al final del experimento la proporción 
de bacterias no viables se  incrementó a 22% ± 7%. Por  lo  tanto, a estas  temperaturas  tan 





han  ajustado  los  resultados  experimentales  obtenidos  en  estos  ensayos  a  las  funciones 

























Como  se  ve  en  la  Figura  61  los  datos  experimentales  se  ajustan  adecuadamente  con  la 
ecuación de Arrhenius, pero solamente hasta una temperatura de 30 ºC. A partir de aquí la 
ecuación de Arrhenius no puede representar el cambio que sufre la velocidad de crecimiento 






el proceso opera  a  temperaturas  superiores  (como  sucede en un  reactor  SHARON) habrá 






































Los  resultados  experimentales  fueron  ajustados  con  el modelo  de  Ratkowsky  obteniendo 
unos valores de  las constantes de b = 0.0046, c = 0.0766, Tmin = 8.6 ºC y Tmax = 48.7 ºC. El 
ajuste realizado con la ecuación de Arrhenius proporcionó una valor de la constante de θNH = 
1.12, valor que  concuerda  con el valor mayormente aceptado por  la  comunidad  científica 
para  la constante de Arrhenius de  las bacterias autótrofas (θaut= 1.111, Henze et al., 1999). 
Como se describió en  la  introducción se denomina coeficiente de temperatura a  la relación 
entre el incremento de la velocidad de reacción y el de temperatura. En este caso, el valor de  
θNH=  1.12    indica  que  existe  un  aumento  en  la  velocidad  de  crecimiento  de 
aproximadamente un 12 % por cada grado que aumenta la temperatura. 
6.1.6 Rendimiento celular de las bacterias amonioxidantes (YNH). 
Como  se  ha  definido  en  el  desarrollo  del  modelo,  el  rendimiento  de  las  bacterias 






necesario  determinar  la  constante  YNH  realizando  los  ensayos  directamente  con  el  fango 
extraído del reactor R1, para obtener un valor del rendimiento en  las condiciones reales de 
operación  en  un  reactor  SHARON.  Para  ello  se  analiza  el  amonio  inicial  procedente  del 
reactor antes de iniciar el ensayo, se pasa el fango al montaje experimental donde se realiza 
el  ensayo  respirométrico  y  se  vuelve  a  medir  la  concentración  de  amonio  pasado  un 
determinado periodo de tiempo. En este mismo periodo de tiempo se registra  la velocidad 
de  consumo de oxígeno en el  reactor,  y  a partir de ésta  se puede determinar el oxígeno 
consumido  en  todo  el  ensayo.  Con  esta  información  se  calcula  entonces  el  valor  de  la 
constante estequiométrica como se describe en la ecuación Ec.‐  75 (página 155). 
 
La Figura 62 muestra  los  resultados de  los 3 ensayos  realizados para  la determinación de 
esta  constante  estequiométrica  siguiendo  la metodología  propuesta.  En  estos  ensayos  la 
OUR medida  incluye  la  actividad  endógena  presente  en  el  reactor.  Para  determinar  qué 
porcentaje de este consumo de OD es debido a dicha actividad se llevó a cabo un ensayo en 
el  que  se midió  la  velocidad  de  consumo  de  oxígeno  durante  1  hora  aproximadamente. 
Posteriormente se llevó a cabo una adición de tiourea para inhibir el proceso de nitrificación 
y  poder  observar  así  si  existe  consumo  de  OD  por  otro  tipo  de  actividad.  La  Figura  63 





consumo de oxígeno descendió hasta  aproximadamente un 1.5 % de  la  inicial. Por  tanto, 
para el cálculo del oxígeno consumido, en cada uno de los experimentos de la Figura 62, se 































































































































Experimento 1  136.2 49.1 0.53
Experimento 2  339.1 114.3 0.37
Experimento 3  521.1 180.5 0.43
Tabla 41. Valores de rendimiento de las bacterias amonioxidantes determinados experimentalmente. 
Calculando  el  oxígeno  consumido mediante  el  área  bajo  la  curva  de OUR  en  función  del 
tiempo,  y  aplicando  la  Ec.‐    75  (página  155)  se  determinó  la  YNH  en  cada  uno  de  los 
experimentos  (Tabla  41).  Como  se  puede  ver  en  la  tabla,  además  de  que  los  valores 




Aunque  los  ensayos  respirométricos  son  el  método  más  extensamente  usado  para  la 
determinación de los parámetros de las bacterias en los procesos de calibración, diferentes 




cambio,  si  los  organismos  disponen  de  una  concentración  alta  de  sustrato  podrá  haber 
desarrollo  de  la  biomasa.  Estudios  recientes  (Browner  et  al.,  1998;  Gatti  et  al.,  2010) 




































de  la  relación  S0/X0  se  puede  entender  teniendo  en  cuenta  que  la  relación 
sustrato/microorganismos determina si en el proceso de consumo del sustrato prevalece el 
catabolismo  o  el  anabolismo.  Si  existe  una  limitación  de  sustrato  (baja  relación  S0/X0), 
predomina el proceso de catabolismo y la producción de energía para el mantenimiento de 
las bacterias dominará sobre la multiplicación de microorganismos. En cambio, si existe una 
gran  cantidad  de  sustrato  disponible  (media‐alta  relación  S0/X0),  entonces  prevalece  el 
anabolismo.  Los  microorganismos  tendrán  suficiente  sustrato  para  su  crecimiento  y  la 
multiplicación celular dominará sobre la producción de energía. 
 




anabolismo y el  catabolismo es menor por desperdicio de  la energía  (Liu et al., 1996). Se 
necesita más  sustrato para obtener  la misma cantidad de energía para crecimiento. Otros 
datos mostraron un  incremento de  la constante Y a valores bajos de  la relación S0/X0 y un 
descenso de la constante cuando la relación S0/X0 sobrepasa un valor determinado (Chang et 
al.,  1993).  Esto  sugiere  que  una  vez  alcanzado  un  límite  máximo  de  S0/X0  ocurre  un 
desacople del catabolismo del anabolismo, y existe un desprendimiento de energía. Si no se 
alcanza  este  valor  límite  las  bacterias  son  capaces  de  regular  la  tasa  de  catabolismo 
exactamente a las necesidades del anabolismo. La Figura 64 muestra una comparación de la 






























Aunque  los  estudios  citados  hacen  referencia  a  la  determinación  del  rendimiento  de 
bacterias heterótrofas es probable que la respuesta de las bacterias autótrofas a diferentes 
relaciones  S0/X0  sea  similar.  En este  caso,  los  valores de  rendimiento determinados  en  la 










Dicho  esto,  se  puede  asumir  que  las  diferencias  con  los  valores  de  bibliografía  pueden 
deberse a la forma en que se ha realizado el ensayo respirométrico, ya que la relación S0/X0 
es  alta  en  todos  los  experimentos  realizados  en  este  estudio. Aunque,  según  la  hipótesis 
comentada, parece que no se han alcanzado aún relaciones de S0/X0 lo suficientemente altas 



































Para  la determinación de  la  tasa máxima de  crecimiento de  las bacterias  amonioxidantes 









· · 3.43  
Ec.‐  100 
 
Aparte  del  valor  del  parámetro  K,  obtenido  en  los  ajustes,  fue  necesario  determinar  la 
concentración de bacterias amonioxidantes en cada uno de  los experimentos. Para ello se 
empleó  el  método  de  cuantificación  desarrollado  por  Borrás  L.  (2008)  descrito  en  el 
apartado 5.1.7 (página 155). Con dicho método se obtiene el porcentaje másico de bacterias 
amonioxidantes presentes en  la biomasa. Para ello,  se debe  combinar  la  técnica FISH y  la 
tinción  con DAPI. Mediante  la  primera,  se  determina  el  porcentaje  de  área  ocupado  por 
bacterias amonioxidantes  frente al área ocupada por  las bacterias del dominio Eubacteria. 
En el caso de las muestras empleadas en estos ensayos se determinó que el 97 ± 1 % de las 
bacterias corresponde a bacterias amonioxidantes. Con  la  tinción con DAPI  se corregirá el 
porcentaje obtenido mediante FISH debido a que  las sondas actualmente descritas para el 
dominio Eubacteria han demostrado no cubrir el total de bacterias presentes en la muestra. 
Mediante  el  porcentaje  másico  de  bacterias  autótrofas  frente  a  bacterias  del  dominio 
Eubacteria, corregido mediante la relación EUB/DAPI, y multiplicado por el valor de DQOSUS, 










Aunque en  la determinación de  las constantes de  inhibición por pH  se  llevaron a cabo un 




100,  fue  determinado  mediante  extrapolación  en  la  representación  YNH  frente  a  S0/X0 
obtenida en el apartado anterior. De  los experimentos  realizados, 6 de ellos presentaban 
una  relación S0/X0 demasiado alta para poder  calcular el valor de  la YNH y por ello  fueron 
























































1  1148  520  63  8,01  0,52  90,00  79,20  10,80  69,91  2,93 
2  1393  550  73  7,31  0,50  104,29  91,77  12,51  81,01  2,93 
3  1364  550  75  7,11  0,49  107,14  94,29  12,86  83,23  2,76 
4  1275  1100  74  14,42  
5  1244  1100  91  11,73   
6  1275  1100  91  11,73   
7  1203  1150  72  15,49   
8  677  1100  45  23,71   






que ha  sido determinado en un  sistema que opera  a una  temperatura elevada  (30  ºC),  y 
como se ha comentado en la introducción de la tesis el incremento de temperatura produce 
un aumento de los procesos cinéticos (tanto crecimiento como lisis de las bacterias). Con el 





Para  validar  los  valores  de  los  parámetros  obtenidos  en  la  calibración  de  las  bacterias 
amonioxidantes  presentes  en  el  reactor  SHARON  se  llevaron  a  cabo  un  conjunto  de 
simulaciones del  funcionamiento de  los reactores SHARON operados en el  laboratorio. Las 
simulaciones  se han  realizado utilizando el  software DESASS, en cual  se ha  implementado 
previamente el modelo de nitrificación vía nitrito desarrollado en esta  tesis. Además de  la 
implementación del modelo desarrollado, se incluyó en el programa como nuevo elemento 
de  tratamiento  el  reactor  SHARON.  El  seguimiento  realizado  a  los  reactores  SHARON 
descritos en esta tesis permitió detectar que puede tener lugar una importante evaporación 
en el reactor. Dado esto, una de las opciones que se incluyó en las características de diseño 











lisis  de  las  bacterias)  del  proceso  de  lisis  de  las  bacterias  amonioxidantes.  Dado  que, 









6.1.8.1 Simulación  del  reactor  SHARON  R1.  Determinación  de  la  tasa  de  lisis  de  las 
bacterias amonioxidantes. 
Para  realizar  la  simulación de  cualquier esquema de operación en el programa DESASS es 
imprescindible conocer  las características del  influente a tratar y  las condiciones en  las que 























































En  esta  simulación  se  utilizaron  los  valores  de  los  parámetros  de  las  bacterias 
amonioxidantes obtenidos en  la calibración del modelo, excepto el valor de  la tasa de  lisis 
que  ha  sido  optimizado  por  ajuste  a  los  resultados  experimentales.  En  la  Tabla  44  se 
muestran todos  los valores de  los parámetros de  las bacterias AOB usados. Los parámetros 
de  las  bacterias  nitritoxidantes  fueron  fijados  de  la  bibliografía  dado  que  como  no  se 
encontraban  en  el  reactor  SHARON  lo  único  que  predecía  el  modelo  era  que  no  se 
desarrollaban  en  el  reactor.  Como  se  puede  ver  en  dicha  tabla,  las  simulaciones  se  han 
realizado con un valor de b = 0.52 d‐1 para  reproducir  los  resultados experimentales. Este 
valor de  la tasa de  lisis, determinado para 30ºC, equivale a un valor de 0.17 d‐1 para 20 ºC 






































SNH4  618 616 ± 68 mg/l
SNO2  790 780 ± 67 mg/l
SNO3  1,43 < 2,00 mg/l
XI  12 12 ± 1 mg/l
XNH  90 86 ± 6 mg/l
DQOsus  108 100 ± 7 mg/l
SSV  75,6 70,3 ± 5,3 mg/l
pH  6,39 6,47 ± 0,15 ‐
Alcalinidad  20,6 < 30,0 mg/l
Tabla 45. Comparación de los resultados de la simulación con los experimentales para el estado estacionario 
del reactor SHARON R1. 
6.1.8.2 Simulación del  reactor  SHARON R2. Determinación de  la  capacidad máxima de 
tratamiento del reactor. 
Como se describió en  la operación del reactor SHARON R2 (apartado 3.2.3, página 102), se 
llevaron a cabo  incrementos  sucesivos del caudal de entrada de dicho  reactor para poder 
determinar  la  capacidad  máxima  de  tratamiento  en  el  sistema.  Con  las  siguientes 
simulaciones  se  pretendía  comprobar  si  el  modelo  propuesto  podía  reproducir  los  TRC 
mínimos, obtenidos en este reactor, para poder  llevar a cabo el proceso de nitrificación vía 
nitrito. Con  el  incremento del  caudal  realizado  en  el  reactor  se determinó que, para una 


























En  la Figura 67 se presenta  la comparación de  los resultados experimentales con  los datos 
obtenidos  por  simulación  del  reactor  SHARON.  Las  gráficas muestran  la  evolución  de  la 
concentración del amonio y nitrito a medida que  se modifica el TRC y  la  temperatura del 
sistema.  Como  se  puede  ver  en  ambas  figuras  los  valores  simulados  se  ajustan 
satisfactoriamente a las concentraciones de amonio y nitrito medidas en el reactor SHARON 






lógico que  los resultados de  las simulaciones no coincidan con  los experimentales en estos 




experimentales,  predice  que  a  30  ºC  el  proceso  de  nitritación  desciende  bruscamente 
cuando se alcanza un TRC de 1.56 d. Sin embargo, cuando la temperatura en el sistema es de 
35  ºC,    los  resultados  experimentales muestran  un  descenso  del  proceso  de  nitritación 
cuando el TRC alcanza los 1.4 d, mientras que las simulaciones predicen que el sistema sigue 













la capacidad máxima de  tratamiento del reactor cuando se  incrementa  la  temperatura del 
sistema. En la Figura 68 se puede ver los resultados de dichas simulaciones. En las gráficas se 
ha  representado  las  concentraciones de  amonio  y nitrito obtenidas  en  las  simulaciones  a 
medida  que  se  incrementaba  el  TRC  del  reactor  (Figura  68  (a)  y  (c)). Además,  ya  que  se 
incluyó  un  caudal  de  evaporación  de  0.5  l/d  en  las  simulaciones,  se  ha  realizado  una 














































































































De  la Figura 68  se puede extraer  también que el proceso de nitritación atraviesa por  tres 
etapas en  función del TRC del sistema,  independientemente de  la temperatura a  la que se 
trabaja. Estas tres etapas se pueden ver más claramente en las gráficas donde se muestran 



































































































































de  este  punto,  la  oxidación  del  amonio  sigue  aumentando  pero  de  forma muy  lenta  a 














proceso  de  nitritación  se  incrementa  de  forma  importante.  Esto  supone  un 
descenso del pH que se corregirá con la alcalinidad presente en el sistema (de ahí 
el descenso brusco observado en la alcalinidad). 
3º) A  partir  de  aquí  el  incremento  del  TRC mejora  de  forma  gradual  el  proceso  de 




























entre  los  valores  simulados  y  los  experimentales  supone  la  validación,  tanto  del modelo 





de  los parámetros de  las bacterias amonioxidantes y nitritoxidantes presentes en  la planta 


















































6.2.1 Método  para  medir  independientemente  las  actividades  de  bacterias 
amonioxidantes y nitritoxidantes en cultivos mixtos. 
Antes de poder empezar con la calibración de la bacterias hubo que llevar a cabo un estudio 
para  determinar  el método más  adecuado  a  seguir  en  los  experimentos,  que  permitiese 











comparar  la actividad de  las bacterias en presencia  y ausencia del  inhibidor.  La  Figura 70 
muestra  los resultados obtenidos en  los 3 ensayos. Como se puede ver,  la diferencia entre 
las pendientes (OURs) antes y después de la adición del sustrato es similar en los tres casos, 
así que la respuesta de las bacterias ante la adición del sustrato es la misma tanto en el caso 
en  que  no  se  ha  añadido  ATU  como  en  los  dos  ensayos  con  adición  previa  de  este 























Para  determinar  si  era  posible  usar  el  clorato  en  el  proceso  de  calibración  se  siguió  la 
metodología descrita en el apartado 5.2.1.1 (página 158). En primer lugar se examinó si este 
compuesto  inhibía  por  completo  a  las  bacterias  nitritoxidantes.  Para  ello  se  realizaron  3 
ensayos  añadiendo  al  inicio  de  cada  uno  cantidades  diferentes  de  clorato  (las 
concentraciones de clorato examinadas fueron 10, 20 y 50 mM) y posteriormente se realizó 
una adición de 10 mg/l de nitrito. Los  resultados de estos ensayos se compararon con  los 













































































menor que en  el  ensayo donde no  existía  inhibidor ninguno  (Figura 70,  gráfica  superior). 
Pero no es hasta  alcanzar  la  concentración de 50 mM ClO3
‐ en donde  se observa que no 
existe actividad ninguna de  las bacterias nitritoxidantes al añadir el sustrato al reactor. De 
estos  ensayos  se  obtiene  que  el  clorato  puede  inhibir  completamente  la  actividad  de  las 
























































































clorato. Este dato  se ha determinado a partir de  los ensayos previos donde  se ha podido 
determinar  la actividad máxima alcanzada por  las bacterias nitritoxidantes en ausencia del 
inhibidor. Hynes et al. (1983) sugieren que el clorato inhibe la oxidación del amonio a nitrito 
en  cultivos mixtos  debido  al  clorito  (ClO2








de  las  bacterias  nitritoxidantes  si  la  concentración  es  suficientemente  alta,  pero  a  estas 
mismas  concentraciones  también  se  observa  que  existe  cierto  grado  de  inhibición  de  las 
bacterias  amonioxidantes.  Por  lo  tanto,  se  descartó  el  empleo  de  este  compuesto  en  el 
proceso de calibración del modelo. 
 
Ante  la  imposibilidad  de  utilizar  clorato  como  inhibidor  de  bacterias  nitritoxidantes,  se 
decidió analizar el método de adiciones sucesivas propuesto por Moussa et al. (2003), que 
consiste  en  añadir  al  fango  una  concentración  determinada  de  nitrito  para  alcanzar  la 
velocidad máxima de  las bacterias nitritoxidantes y una posterior adición de amonio para 
medir  la  actividad  de  amonioxidantes.  Para  determinar  la  validez  de  este  método 
previamente había que conocer la concentración de nitrito a usar en la primera adición, para 
conseguir  que  las  bacterias  nitritoxidantes  alcanzasen  su  actividad máxima.  Este  dato  se 
obtuvo  de  los  experimentos  de  calibración  de  la  constante  de  semisaturación  del  ácido 
nitroso de  las bacterias nitritoxidantes,  resultados que se describen en el apartado 6.2.2.1 































































 Primera  adición:  3 mg/l  de  nitrito  para  conseguir  que  las  bacterias  nitritoxidantes 
alcancen su máxima actividad. 
 Segunda  adición:  0.5 mg/l  de  amonio  para  proporcionar  sustrato  a  las  bacterias 








la  tercera adición no produce ningún  cambio en  la actividad  registrada.  Los  resultados de 
estos experimentos mostraron que usando una concentración de nitrito de 3 mg/l N‐NO2 en 











































nitrito,  variándolas desde  valores muy bajos  (para determinar  la  afinidad por  el  sustrato) 
hasta valores lo suficientemente altos para determinar si existe o no inhibición por sustrato. 





























  Nº 1  Nº 2  Nº 3 Nº 4 Nº 5 Nº 6 Nº 7 Nº 8 Nº 9 
Etapa →   Con reactor BABE  Sin reactor BABE 




















0.10  0.10  0.10 0.10 0.10 0.10 0.10 0.10 0.30 
0.31  0.31  0.51 0.52 0.31 0.31 0.31 0.30 0.70 
0.52  0.52  0.72 0.72 0.52 0.52 0.52 0.50 1.00 
0.72  1.03  1.03 1.03 1.03 0.72 0.72 1.99 2.00 
1.03  1.55  2.06 2.06 2.06 1.03 1.03 2.99 2.99 
1.55  2.06  5.13 5.14 5.13 1.55 2.06 4.97 4.98 
2.06  3.09  10.10 2.06 5.13 9.89 9.90 






alcanzado  en  cada  caso  para  poder  comparar  las  distintas  gráficas  entre  sí.  La  Figura  74 
muestra  la  velocidad  de  consumo  de  oxígeno  registrada  frente  a  las  concentraciones  de 









las bacterias  frente  a  la  concentración de  ácido nitroso no presenta  correlación entre  los 
diferentes experimentos a diferentes valores de pH; por ejemplo, para una concentración de 
0.0001 mg/l de HNO2  la  actividad de  las bacterias  varía entre 60‐100 %.  Si  se  representa 
frente  a  la  concentración de TNO2  los experimentos  a diferentes pH presentan una  clara 








































































Para  determinar  si  las  bacterias  nitritoxidantes  pueden  ser  inhibidas  por  altas 
concentraciones  de  amoníaco  habría  que  llevar  a  cabo  los  experimentos  descritos  en  el 
apartado 5.2.2.1.2  (página 165).  Sin embargo,  visto  los  resultados de  la  calibración de  las 
bacterias en el  reactor SHARON,  se decidió no  realizar estos ensayos ya que era probable 
que existiese una inhibición por salinidad antes que por alta concentración de amoníaco. En 
cambio, se  llevaron a cabo dos experimentos con  fango de  la planta piloto en condiciones 
endógenas para determinar de  forma conjunta  la  inhibición por amoníaco de  las bacterias 
amonioxidantes y nitritoxidantes. En estos ensayos se sometió a una única muestra de fango 




En  la  Figura  75  se  pueden  ver  los  resultados  obtenidos  en  los  dos  ensayos  y  las 




ello,  es  casi  imposible  llegar  a  concentraciones  que  provoquen  inhibición  de  la  actividad 














hizo en  la calibración del  reactor SHARON, porque en estos ensayos no  se ha  separado  la 

















































































Se  llevaron  a  cabo  dos  determinaciones  de  la  constante  KO2  siguiendo  el  procedimiento 
descrito en el apartado 5.2.2.1.3 (página 166), una durante la fase en que el reactor BABE se 
encontraba operativo y otra cuando se eliminó este reactor del esquema de la planta piloto. 
En  cada una de estas determinaciones  se  llevaron  a  cabo  los dos  experimentos descritos 
para  la  determinación  de  la  constante.  En  el  experimento  con  adición  de  sustrato  se 
añadieron antes de empezar el ensayo 15 mg/l de ATU para asegurar que no existía ningún 
consumo  de  oxígeno  por  parte  de  las  bacterias  amonioxidantes.  Posteriormente  se 
añadieron  15  mg/l  de  NO2,  evitando  una  limitación  del  crecimiento  de  las  bacterias 
























reactor SHARON, con  la salvedad de que en este caso se  tienen dos gráficas de OD  frente 
tiempo:  la  primera  corresponde  a  la  actividad  de  la  biomasa  en  condiciones  endógenas 
(datos  sin  adición  de  sustrato)  y  la  otra  representa  la  evolución  del OD  debido  tanto  al 
consumo endógeno como a la actividad de las bacterias nitritoxidantes (datos obtenidos con 


















































calibración  (apartado  5.2.2.1.3,  página  166)  la  función  de  ajuste  en  este  caso  tiene  un 
término  correspondiente  al  consumo  de  las  bacterias  nitritoxidantes  y  otro  debido  a  la 
actividad endógena. Por  lo  tanto,  la  forma de determinar el OD que  se debe ajustar a  los 
datos experimentales es la siguiente: 
 
∆ · · ∆ · ∆   Ec.‐  103 
 













































































variación  de  la OUR  en  función  del  pH  para  las  bacterias  nitritoxidantes.  Para  ello  se  ha 




que  se muestran  en  la  Tabla  47.  Esta  concentración  de  nitrito  añadida  permite  que  las 
bacterias nitritoxidantes alcancen su velocidad máxima, y ha sido obtenida de los resultados 
de  los  experimentos  previos  para  la  determinación  de  la  KNO2.  La  Figura  78 muestra  los 
puntos experimentales obtenidos en  cada uno de  los ensayos  (ver  los  resultados de  cada 
ensayo en  la Figura 79). Estos experimentos se  llevaron a cabo en  la fase en que el reactor 






































































































































































































































































de  inhibición  de  la  actividad  por  valores  de  pH  altos.  En  base  a  estos  resultados  se  ha 










 La actividad de  las bacterias nitritoxidantes desciende de  forma drástica si el pH es 
inferior  a  un  valor  aproximado  de  7.10.  Este  aspecto  ya  se  observó  cuando  se 






Comparado con  los resultados de bibliografía  lo más  llamativo de esta gráfica es el pH tan 
elevado al que  las bacterias siguen activas. Según  los estudios previos consultados, a estos 
valores de pH,  las bacterias nitritoxidantes deberían estar completamente  inhibidas  (en  la 
bibliografía consultada se ha encontrado un valor máximo de KIH de 9.5 (Jones et al., 2007), 





determinaciones  se  realizaron  2  adiciones  de  aproximadamente  10 mg/l  de  nitrito,  y  se 









La  Figura  80 muestra  la  evolución  de  la  OUR  en  los  experimentos  tras  cada  una  de  las 
adiciones realizadas. Determinando el área bajo  la curva entre el  instante de  la adición del 
nitrito y el punto en que  la OUR vuelve a descender (el nitrito se ha agotado) se obtiene el 

























































1ª adición  10.19  10.96  0.065 
2ª adición  10.72  11.44  0.073 
Sin BABE 
1ª adición  10.14  10.97  0.058 
2ª adición  10.41  11.04  0.079 
Tabla 48. Concentración de nitrito añadido en cada ensayo y valor de YNO  determinado. 









Para  la  determinación  de  la  tasa máxima  de  crecimiento  de  las  bacterias  nitritoxidantes 
presentes  en  la  planta  piloto  se  usaron  los  resultados  de  los  ajustes  realizados  en  la 













anteriores.  Únicamente  fue  necesario  determinar  la  concentración  de  bacterias  (XNO) 
mediante el método de Borrás L. (2008), explicado en el apartado de la determinación de la 
tasa de crecimiento de las AOB presentes en el reactor SHARON. En este caso hay que tener 













% % % %
 %
21 % 29 ·  
0.79 · 29 ·  
 0.21 · 29 ·  
% · · 0.91  
 
Calibración  DQOSUS % XNO XNO  
 
mg DQO/l   mg DQO/l d‐1 
Etapa con
BABE 
1586.0  8 ± 2 %  62.03  0.24 
Etapa sin 
BABE 
1455.0  2 ± 1 %  14.84  0.42 
Tabla 49. Parámetros obtenidos en la determinación de la tasa máxima de crecimiento de las bacterias NOB 
presentes en la planta piloto. 
En  la Tabla 49  se muestran  los valores de  las velocidades de  crecimiento de  las bacterias 
nitritoxidantes  (µNO)  determinadas  en  ambas  calibraciones  de  la  planta  piloto.  Como  se 
puede  ver  en  dicha  tabla,  la  velocidad  de  crecimiento  de  las  bacterias  fue  casi  el  doble 
cuando  la  planta  operaba  sin  el  reactor  BABE.  Ya  que  en  ambas  etapas  en  el  sistema  se 
eliminaba  todo  el  nitrógeno  amoniacal  que  entraba,  esta  gran  diferencia  entre  las 
velocidades de una etapa a otra puede ser debida a dos aspectos: 
 
◊ Por un  lado el  reactor BABE hacía que el TRC para  las bacterias  fuera diferente. Al 
eliminar  el  reactor  BABE  del  esquema  de  operación  de  la  planta  las  bacterias  se 
vieron perjudicadas (en la Tabla 50 se observa un descenso del 8 al 2 % de bacterias 







resto de  reactores, y ello  favorecía  también el  crecimiento de  las bacterias. Por  lo 





especies que desaparecieron de  la planta cuando se eliminó el  reactor BABE. En  la 
Tabla  50  se  puede  ver  que  las  bacterias  amonioxidantes  de  las  especies 
Nitrosomonas  europaea,  eutropha,  halophila  y  Nitrosospira  no  se  encontraban 
presentes en  las muestras de  fango de  la  segunda calibración, mientras que de  las 
dos  especies  de  nitritoxidantes  detectadas  en  la  primera  calibración,  Nitrobacter 
desapareció  cuando  se  eliminó  el  reactor  BABE. Al  eliminar  el  reactor  BABE  de  la 
planta  se  reduce  el  TRC  y,  con  esto,  aquellas  especies  con  una  menor  tasa  de 
crecimiento  se  ven  más  afectadas  que  aquellas  que  tienen  un  crecimiento  más 





% AOB  8 ± 2 % 6 ± 1 % 
   % Nitrosomonas europaea, eutropha, halophila 1 ± 1 % 0 % 
   % Nitrosomonas oligotropha 6 ± 1 % 4 ± 1 % 
   % Nitrosococcus mobilis  1 ± 1 % 1 ± 1 % 
   % Nitrosospira spp.  1 ± 1 % 0 % 
% NOB  8 ± 2 % 2 ± 1 % 
   % Nitrobacter  2 ± 1 % 0 % 



















esquema  de  operación  de  la  planta  piloto.  Se  han  realizado  experimentos  en  un  rango 
amplio de valores de pH para poder obtener un valor adecuado de las constantes y a la vez 




  Nº 1  Nº 2 Nº 3 Nº 4 Nº 5 Nº 6 Nº 7 Nº 8  Nº 9 
Etapa →   Con reactor BABE  Sin reactor BABE 


















  0.10  0.10 0.10 0.10 0.10 0.10 0.10 0.10  0.30 
0.30  0.30 0.30 0.50 0.30 0.30 0.30 0.30  0.70 
0.50  0.50 0.99 1.00 0.50 0.50 0.50 0.50  1.00 
0.70  1.00 1.98 4.97 0.70 0.70 0.70 1.00  2.00 
1.49  1.49 2.97 9.91 1.01 1.00 1.99 2.00  2.99 
2.99  1.99 4.94 2.02 1.99 4.99 2.99  4.98 
4.97  2.99 7.88 4.99 4.99 4.97  9.90 




de  consumo  de  oxígeno  normalizada  respecto  al  valor  máximo  de  cada  uno  de  los 
experimentos frente a  las concentraciones de TAN y de amoníaco. De estas dos gráficas se 
puede concluir que el modelo reproduce adecuadamente los resultados experimentales si se 




todas  las  gráficas,  independientemente  del  pH,  siguen  una misma  tendencia  que  ha  sido 
ajustada  con el modelo  (Ec.‐   110) obteniéndose una  constante de  semisaturación KNH4  = 















muy altas porque se supuso que  la  inhibición por salinidad provocaría un efecto  inhibitorio 
antes  de  que  se  pudiese  observar  una  inhibición  de  las  bacterias  por  el  NH3.  Como  se 
determinó  en  el  apartado  6.2.2.2  (página  230),  para  la  determinación  de  la  KINH3  de  las 
bacterias nitritoxidantes, se necesitan concentraciones de TAN por encima de 400 mg/l para 
detectar una inhibición de la actividad de las bacterias autótrofas nitrificantes presentes en 





















































Para  determinar  si  existe  inhibición  de  las  bacterias  amonioxidantes  por  ácido  nitroso  se 
realizaron  una  serie  de  experimentos  siguiendo  los  pasos  enumerados  en  el  apartado 
5.2.2.2.2 (página 170). En  la primera adición se añadieron  los 3 mg/l de nitrito establecidos 
para  alcanzar  la  máxima  velocidad  de  las  bacterias  nitritoxidantes  y  posteriormente  se 
añadieron 2 mg/l de amonio como sustrato de  las bacterias amonioxidantes  junto con una 
concentración de nitrito variable en cada ensayo (barrido de 0 a 40 mg/l de TNO2). La Tabla 
52 muestra  las concentraciones de nitrito a  las que se expuso a  la biomasa en cada uno de 
los  ensayos.  Las  concentraciones  que  aparecen  en  la  tabla  son  el  resultado  de  sumar  el 
nitrito  de  ambas  adiciones.  Como  se  puede  ver  en  dicha  tabla  se  llevaron  a  cabo 






























































































Este valor, aunque es menor que  los recopilados en  la bibliografía,  indica que se necesitan 
concentraciones  considerables  de  nitrito  (o  pH  lo  suficientemente  bajo)  para  que  las 
concentraciones  de  ácido  nitroso  en  el  medio  lleguen  a  inhibir  a  las  bacterias 
amonioxidantes. 
 
La  inhibición  de  la  nitrificación  por  ácido  nitroso  está  mucho  menos  estudiada  que  la 
inhibición por amoníaco, seguramente porque es difícil alcanzar concentraciones de nitrito 
que provoquen  inhibición.  Los  sistemas de depuración biológica  trabajan habitualmente a 
pH superior a 7.0,  lo que supone que se tengan que alcanzar elevadas concentraciones de 
nitrito para que el equilibrio se desplace hacia  la  formación de ácido nitroso. La  inhibición 
por  ácido nitroso de  las bacterias  es un proceso que numerosos  autores no  contemplan, 
aunque no se puede descartar cuando se alcanzan elevadas concentraciones de nitrito en el 






Para  la  calibración de  la  constante KO2  se  llevaron  a  cabo,  al  igual que para  las bacterias 




que  los ensayos para determinar  la constante KO2 de  las bacterias nitritoxidantes (apartado 
6.2.2.3, página 232) y así poder utilizar en el cálculo de ambas constantes los resultados del 
experimento en el que se añade solamente nitrito (este experimento se debe realizar tanto 
en  la  determinación  de  la  KO2  de  nitritoxidantes  como  de  amonioxidantes).  En  el 






































































representa  la  actividad  endógena  junto  con  el  consumo  de  oxígeno  de  las  bacterias 
nitritoxidantes.  En  la  Figura  84  se  puede  ver  los  ajustes  obtenidos  en  los  dos  ensayos 
realizados. 
 
∆ · · ∆ · ∆   Ec.‐  112 
 
En este ajuste  la  fend+nit  (O2) se corresponde con  la pendiente en cada  intervalo de  tiempo 
calculada a partir de la gráfica del experimento con adición únicamente de nitrito.  
 
Los  datos  experimentales  han  sido  ajustados  adecuadamente  por  la  función  descrita 
obteniéndose un valor medio de las dos determinaciones de KO2 = 0.52 ± 0.04 mg O2/l. Esta 
constante  se  semisaturación  es  menor  que  el  valor  determinado  para  las  bacterias 





bacterias  nitritoxidantes  que  para  las  amonioxidantes  (Hellinga  et  al.,  1998;  Pérez  et  al., 
















variación  de OUR  con  el  pH  para  las  bacterias  amonioxidantes  realizando  un  total  de  10 
experimentos a diferentes valores de pH. En estos experimentos se han añadido 3 mg/l de 














































de  las  bacterias  amonioxidantes.  También  se  puede  ver  en  la  Figura  85  el  resultado  del 






























































































































































































































































































por  encima  del  80  %  el  rango  de  valores  sigue  siendo muy  amplio  (6.5‐9.5).  La 
mayoría de  los datos de bibliografía proponen rangos de pH óptimos algo menores, 
pero  existen  autores  que  determinan  valores  similares  de  constantes  de  pH  a  los 
obtenidos en este estudio  (Jones et al., 2007 determinaron un rango de pH óptimo 
entre 5.5 y 9.5). 
 Al  comparar  los  resultados  obtenidos  para  las  bacterias  amonioxidantes  y 
nitritoxidantes se puede ver que las bacterias nitritoxidantes mantenían su actividad 













Con  los  ensayos  descritos  se  determinó  el  rendimiento  celular  global  de  las  bacterias 
autótrofas en el proceso de oxidación del amonio. Restando a este dato el rendimiento de 
las  bacterias  nitritoxidantes  obtenido  en  el  apartado  6.2.2.5  (página  238)  se  obtuvo  el 
rendimiento celular de las bacterias amonioxidantes (YNH) (ver ecuación Ec.‐  114). La Figura 
87 muestra los registros de cada uno de los ensayos realizados. En las gráficas se puede ver 
que  la  duración  del  primero  de  los  experimentos  fue mayor  que  la  del  segundo  ensayo 
debido a que se empleo el doble de amonio en la adición. La OUR medida en los ensayos se 
corresponde con  la suma de  la OUR debida a  la oxidación del amonio y  la OUR asociada al 
consumo  del  nitrito  por  parte  de  las  nitritoxidantes.  Como  se  puede  ver  en  la  Figura  87 
inferior, en el experimento en que se adicionó 15 mg/l de amonio  se puede observar dos 






las  bacterias  amonioxidantes  dejan  de  consumir  oxígeno.  Sin  embargo,  las  bacterias 
nitritoxidantes siguen disponiendo  de nitrito y, por tanto,  continua el consumo de oxígeno 
por  parte  de  estas.  Esto  se  puede  atribuir  a  que  las  bacterias  nitritoxidantes  tienen  una 
menor  constante  de  afinidad  por  su  sustrato  y/o  una menor  tasa  de  crecimiento.  En  el 
experimento  realizado  cuando  se operaba  la planta  con  reactor BABE no  se observa este 
segundo  “escalón” probablemente porque  la diferencia entre  tasas de  crecimiento de  las 


































































Con BABE  31.39  128.60  0.226  0.157 




la  planta  piloto  se  usaron  los  resultados  de  los  ajustes  obtenidos  en  el  apartado  6.2.3.1 
(página 242) para  la determinación de  las constantes KNH3 y KINH3 del modelo. La  forma de 
determinar este parámetro fue  la misma que  la descrita para  las bacterias nitritoxidantes y 
los resultados se muestran en la Tabla 55. Como se puede ver en dicha tabla la velocidad de 
crecimiento  de  las  bacterias  amonioxidantes  aumentó  de  forma  análoga  a  las  bacterias 
nitritoxidantes  cuando  se  eliminó  el  reactor  BABE  del  esquema.  Las  causas  de  este 
incremento pueden ser las que se comentaron en el caso de las bacterias nitritoxidantes: un 




cada  uno  de  los  sistemas  examinados,  y  con  ello,  al  desarrollo  de  especies  diferentes  y 
aclimatadas a condiciones diferentes. 
 
Calibración  DQOSUS % XNH XNH  
 
mg DQO/l   mg DQO/l d‐1 
Etapa con 
BABE 
1586.0  8 ± 2 %  62.03  0.59 
Etapa sin 
BABE 









comparar  los  parámetros  de  las  bacterias  amonioxidantes  presentes  en  los  sistemas  de 
operación  estudiados.  Solo  se  comparan  los  resultados  obtenidos  para  las  bacterias 
amonioxidantes porque, como se ha comentado ya en varias ocasiones, son estas las que se 
desarrollan tanto en el reactor SHARON como en  la planta piloto. En Tabla 56 se resumen 




    Con BABE  Sin BABE 
a. Afinidad e inhibición por sustrato  KNH3 = 0.32 mg N‐NH3/l  KNH4 = 0.54 mg N‐NH4/l 
b. Inhibición por salinidad  KM = 0.3 mol/l y n = 3  No determinada 
c. Inhibición por ácido nitroso  KI,HNO2 = 1.32 mg N‐HNO2/l  KI,HNO2 = 0.013 mg N‐HNO2/l 




















 El modelo debe  incluir el sustrato en  forma de TAN o de amoníaco para reproducir 
mejor  los  resultados experimentales que  se obtienen  según el medio en el que  se 
desarrollan las bacterias. En el caso de la calibración del reactor SHARON a escala de 
laboratorio,  los resultados obtenidos se ajustaron con una  función de Monod en  la 
que se  incluyó el sustrato de  las bacterias como amoníaco y con una constante de 
0.32 mg N‐NH3/l. En cambio, los resultados de la calibración con el fango de la planta 
piloto  se  reproducían mejor  si  la  función  del  sustrato  consideraba  éste  como  la 
concentración de TAN, obteniéndose en el ajuste una constante de 0.54 mg N‐NH4/l. 
 No  se  observó  inhibición  por  el  amoníaco  porque  a  altas  concentraciones  se 












donde  ésta  pueda  llegar  a  ser  importante.  Sólo  se  ha  determinado  la  constante  de  esta 
nueva función de  inhibición para el caso del fango procedente del reactor SHARON, ya que 





realizaron  experimentos  para  confirmar  la  inhibición  de  las  bacterias  al  incrementar  la 
concentración  de  NH4.  Con  estos  ensayos  de  observó  un  fuerte  efecto  de  inhibición  a 
concentraciones a las cuales las bacterias amonioxidantes en el SHARON están a su máxima 
actividad. La Figura 88 muestra los resultados obtenidos en los experimentos realizados para 

































SHARON  soportan  mayores  concentraciones  de  ácido  nitroso  que  las  que  se  han 
desarrollado  en  la  planta  piloto.  Este  resultado  es  probablemente  debido  a  diferentes 
poblaciones de bacterias en cada uno de los sistemas. Las bacterias presentes en el reactor 
SHARON toleran las altas concentraciones de nitrito características de este reactor, mientras 
que en  la planta piloto,  la  concentración de nitrito es nula.  En  la  Figura 89  se puede  ver 
claramente la diferencia entre la inhibición de las bacterias por ácido nitroso que tiene lugar 
en la planta piloto y en el reactor SHARON. Así por ejemplo, a una concentración de HNO2 de 
aproximadamente  0.3 mg  N‐HNO2/l  las  bacterias  amonioxidantes  presentes  en  la  planta 








En este estudio se ha evaluado  la  influencia de  la concentración de oxígeno disuelto en el 
























Los  experimentos  realizados  en  el  reactor  SHARON  confirman  la  importancia  de  un  buen 
sistema  de  aireación  en  este  tipo  de  reactores  para  evitar  una  inhibición  del  proceso  de 
nitrificación parcial por falta de oxígeno disuelto. El valor de la constante de semisaturación 
indica  que  la  concentración  de  oxígeno  disuelto  debe  ser  bastante  alta  para  el  correcto 












piloto y del reactor SHARON  (en este caso se ha representado  las dos  funciones obtenidas 
agrupando  los experimentos en dos diferentes grupos, realizados en distintas etapas de  la 
operación del reactor). Como ya se comentó en el apartado 6.1.4 (página 194) las bacterias 
amonioxidantes presentes en el  reactor SHARON  tenían unas constantes de  inhibición por 
pH  diferentes  según  el  momento  en  el  que  se  realizó  el  ensayo  de  calibración,  y  más 
concretamente, según el pH del reactor SHARON en ese momento. Esto llevó a concluir que 










































(por  encima  de  7.0)  que  el  que  se medía  en  el  reactor  SHARON  (6.0‐6.5),  y  por  ello,  las 






























el  apartado  6.1.6  (página  206)  ya  se  comentó  que  la  causa  probable  de  la  variación  del 
rendimiento celular de las bacterias es una diferencia en la relación sustrato/organismos en 
el momento  de  realizar  el  ensayo  de  calibración.  En  la  Figura  92  se muestran  todos  los 
valores  de  YNH  obtenidos  en  la  calibración  de  las  bacterias  amonioxidantes  del  reactor 
SHARON  y de  la planta piloto,  y  la  relación  S0/X0 en  cada una de  las determinaciones.  Se 














































que  en  la  calibración  del  reactor  SHARON  se  obtuvieron  valores  de  los  parámetros muy 
diferentes  a  los  recopilados  de  la  bibliografía  para  un  proceso  de  fangos  activados.  Esto 
planteó no solo determinar  la cantidad total de bacterias amonioxidantes o nitritoxidantes 




SHARON y  la planta piloto ha  llevado a concluir que todas  las diferencias de  las constantes 
discutidas  en  los  párrafos  superiores  son  debidas  a  las  diferentes  especies  de  bacterias 
amonioxidantes presentes en cada sistema. En  la Tabla 57 se puede ver  los porcentajes de 





% AMONIOXIDANTES  97 ± 1 % 8 ± 2 % 6 ± 1 % 
      % Nitrosomonas europaea, eutropha, halophila 97 ± 1 % 1 ± 1 % 0 % 
     % Nitrosomonas oligotropha  0 % 6 ± 1 % 4 ± 1 % 
     % Nitrosococcus mobilis  0 % 1 ± 1 % 1 ± 1 % 
     % Nitrosospira spp.  0 % 1 ± 1 % 0 % 
Tabla 57. Resultados de análisis de FISH llevado a cabo en los dos sistemas estudiados. 
De acuerdo con  los análisis de FISH,  las   Nitrosomonas europaea y Nitrosomonas eutropha 
(sonda Nse 1472) son las únicas especies presentes en el reactor SHARON (97 ± 1 % del total 
de bacterias). Estas bacterias raramente fueron detectadas en  las muestras del fango de  la 
planta  piloto,  en  el  que  Nitrosomonas  oligotropha  (sonda  Nmo  218)  fue  la  especie  de 
amonioxidantes  predominante  (6  ±  1  %  del  total  de  bacterias).  Otras  especies  de 
amonioxidantes  como  Nitrosospira  spp.  (Sonda  Nsv  443)  y  Nitrosococcus mobilis  (sonda 
Nmv)  también  se  detectaron  en  el  fango  de  la  planta  piloto,  pero  en  concentraciones 


















Existen  varias publicaciones en  las que  se han estudiado  las poblaciones desarrolladas en 





del  inóculo  inicial de biomasa empleado. El desarrollo de especies específicas afecta a  las 
tasas  de  nitrificación  a  través  de  una  combinación  de  la  cinética  enzimática,  las  tasas  de 




Nitrosomonas  europaea  y  Nitrosomonas  eutropha  se  han  clasificado  como  especies  r‐
strategists,  mientras  que  Nitrosomonas  oligotropha  es  considerada  como  k‐strategists 
(Schramm et al., 1999). Los  r‐strategists se caracterizan por  tener una afinidad baja por el 
sustrato  (constantes  de  semisaturación  por  el  sustrato  altas),  pero  una  velocidad  de 
crecimiento alta en medios con altas concentraciones de sustrato, mientras que las especies 
k‐strategists  tienen una alta afinidad por el  sustrato  (constantes de  semisaturación por el 
sustrato  bajas)  y  una  tasa  de  respuesta  relativamente  baja  en  altas  concentraciones  de 
sustrato, lo que les aporta una mayor resistencia en medios con escasez de sustrato. Por lo 
tanto,  los  fangos procedentes de  sistemas de  tratamiento de  corrientes  con alta  carga de 
nitrógeno  amoniacal  (como  un  reactor  SHARON)  poseen  una  población  diferente  de 
bacterias  (tanto  amonioxidantes  como nitritoxidantes)  a  la de  los  fangos  activados de  las 
plantas de tratamiento de aguas residuales (EDARs). Los primeros sistemas presentan altas 








6.4 Potenciales  aplicaciones  del  modelo  desarrollado  y  las  metodologías  de 
calibración propuestas. 
Una  de  las  herramientas más  interesantes  de  las  que  se  dispone  en  la  actualidad  para 
analizar y predecir el comportamiento de un sistema biológico es el desarrollo de un modelo 







de  oxidación  son  llevadas  a  cabo  por  dos  grupos  de  bacterias  diferentes  (bacterias 
amonioxidantes y nitritoxidantes). En el presente  trabajo  se han obtenido  las expresiones 
cinéticas que permiten la modelación de las velocidades específicas de crecimiento y lisis de 
la biomasa responsable del proceso de nitrificación en los sistemas de tratamiento biológico. 
Además  se  detallan  dos  metodologías  de  calibración  de  los  parámetros  del  modelo, 
desarrolladas para un reactor SHARON a escala de laboratorio y una planta piloto de fangos 























simulaciones  de  cualquier  sistema,  una  vez  se  dispone  de  un  modelo  de  nitrificación 
adecuado, permiten predecir  la  respuesta de dicho  sistema  ante  situaciones diferentes  y, 
por tanto, sus resultados son muy útiles a la hora de diseñar una estrategia de operación.  
 
El modelo  desarrollado  en  este  trabajo  de  investigación  junto  con  las metodologías  de 
calibración  propuestas  permite,  en  primer  lugar,  comparar  las  características  de  las 
poblaciones de bacterias amonioxidantes que se desarrollan en dos sistemas biológicos muy 
diferentes  desde  el  punto  de  vista  operacional.  Esta  información  permite  la  simulación  y 
optimización  del  funcionamiento  de  dichos  sistemas  mediante  el  control  de  diferentes 
características de operación (pH, concentración de OD, TRC,…). 
 
Por otro  lado,  la aplicación de  la metodología de calibración propuesta para un proceso de 
fangos  activados  permite  obtener  por  separado  las  características  de  las  bacterias 
amonioxidantes  y  de  las  bacterias  nitritoxidantes  en  cualquier  sistema  biológico:  afinidad 
por el oxígeno, afinidad por el sustrato, velocidad de crecimiento, efecto del pH,… 
 
Conociendo  las  características  de  ambos  grupos  de  bacterias  presentes  en  el  sistema  de 
tratamiento  evaluado  es  posible  comparar  y  seleccionar  condiciones  que  favorezcan  el 
desarrollo de las bacterias que interesan en cada caso (ya que poseen diferentes valores de 
constante cinéticas: KO2, KH, KIH, µ,…). La aplicación de la metodología de calibración al caso 






























unas  características  generales  para  cualquier  proceso  global  de  fangos  activados,  la 
calibración de los parámetros para cada caso en concreto permitiría cuantificar las acciones 
a llevar a cabo. De esta forma la calibración del modelo permite determinar la/s causa/s  del 
problema  de  acumulación  de  nitrito,  y  solucionarlo  favoreciendo  el  crecimiento  de  las 
bacterias nitritoxidantes. La integración de este modelo de nitrificación en un modelo global 




El modelo  también  es  útil  en  el  caso  de  querer  excluir  las  bacterias  nitritoxidantes  del 
sistema para  llevar a cabo el proceso de eliminación de nitrógeno a partir de nitrito, con el 
consiguiente  ahorro  de  costes  de  aireación  y materia  orgánica.  El modelo  global  permite 
cuantificar  cuales  serían  las  características  de  operación más  adecuadas  para  lograr  este 
objetivo y observar al mismo tiempo como se modifica la actividad del resto de bacterias. En 
el  caso  de  un  proceso  de  fangos  activados,  las  acciones  para  poder  llevar  a  cabo  la 


































1. Se  ha  definido  un modelo  que  describe  la  eliminación  de  nitrógeno  vía  nitrito.  Este 
modelo considera los procesos de crecimiento y lisis de las bacterias AOB y NOB, implicadas 
en el proceso de nitrificación. En el modelo se  incluyen también  los procesos de equilibrio 










2. Se  han  desarrollado  dos  metodologías  de  calibración  del  modelo  para  un  reactor 
SHARON a escala de  laboratorio y una planta piloto de  fangos activados. Se propone una 
metodología  de  calibración  adaptada  a  cada  uno  de  los  sistemas  evaluados  ya  que  son 
procesos de eliminación de nitrógeno con características muy diferentes. En el primer caso, 
la  calibración  permite  obtener  solamente  los  valores  de  los  parámetros  cinéticos  y 
estequiométricos  de  las  bacterias  AOB,  ya  que  son  las  únicas  bacterias  presentes  en  el 
reactor  SHARON.  La  calibración  desarrollada  para  la  planta  piloto  permite  determinar  los 





3. En el proceso de  calibración de  las bacterias AOB presentes en el  reactor  SHARON  se 
observó  en  primer  lugar  que  se  obtiene  una  predicción  adecuada  de  los  resultados 





mucha  resistencia al ácido nitroso, dado que  se necesitaría una elevada  concentración de 





resultados  de  la  calibración mostraron  que  la  salinidad  del medio  comienza  a  ejercer  un 
efecto  negativo  sobre  las  bacterias  antes  de  que  se  pueda  apreciar  una  inhibición  por 
amonio/amoníaco, con  lo que se  tuvo que modificar el modelo para  incluir un  término de 
inhibición  por  salinidad  y  eliminar  la  función  de  inhibición  por  sustrato,  propuesta  en  el 
modelo inicial. 
 
4. Durante  las experiencias realizadas para  la calibración de  los parámetros del modelo se 
observó que  la  inhibición por pH en estas bacterias era más acusada a pH altos que a pH 
bajos,  lo que  llevó a modificar  la función de  inhibición por pH. La nueva función propuesta 
consiste  en  el  producto  de  dos  funciones  sigmoidales  que  permiten  ajustar  de  forma 
asimétrica  la  inhibición  por  pH  a  ambos  lados  del  pH  óptimo.  Esta  función  asimétrica 
proporcionó mejores predicciones del modelo. Con  el  ajuste de  esta  función de pH  a  los 
datos  experimentales  se  observó  que  los  ensayos  realizados  se  debían  organizar  en  dos 
grupos con diferentes valores de  las   constates de pH (KH=6.40, KIH=8.55 el primer grupo, y 
KH=5.70,  KIH=8.20  en  el  segundo).  La  única  diferencia  entre  estos  dos  conjuntos  de 
experimentos era el pH medio en el reactor SHARON del que se extraían las muestras en el 
momento de los ensayos (cuando se realizaron los primeros ensayos el pH medio era de 6.60 
y en el caso del  segundo grupo el pH era de 6.18). Este  resultado  llevó a concluir que  las 
constantes  de  inhibición  por  el  pH  van  determinadas  en  cada  caso  por  las  condiciones 




datos  experimentales  se  reproducen  adecuadamente  con  la  ecuación  de  Arrhenius,  pero 
solamente hasta una  temperatura de 30  ºC. A partir de aquí  la ecuación de Arrhenius no 
puede  representar  el  cambio  que  sufre  la  velocidad  de  crecimiento  de  las  bacterias AOB 
como  consecuencia  de  las  elevadas  temperaturas.  En  cambio,  el modelo modificado  de 
Ratkowsky,  aunque  no  tiene  un  sentido  físico,  reproduce  mejor  los  resultados 
experimentales en todo el rango de temperaturas evaluadas. 
 
6. En  la determinación del rendimiento celular de  las bacterias se obtuvieron valores muy 




que  estas  son  las  condiciones  en  las  que  interesaba  obtener  la  Y  para  que  fuese 







7. El  método  de  cuantificación  bacteriana  desarrollado  por  Borrás  L.  (2008)  permite 
determinar la concentración de bacterias AOB en el reactor medida en mg de DQO por litro. 
Al disponer de datos de µmax∙XNH, obtenidos en ensayos anteriores de la calibración, se pudo 
obtener  la  tasa máxima  de  crecimiento  de  las  bacterias  presentes  en  el  reactor  SHARON 
(µmax = 2.87 ± 0.08 d‐1 para una temperatura de 30 ºC).  
 
8. Las  simulaciones  de  los  reactores  SHARON  han  permitido,  en  primer  lugar,  la 
determinación  de  la  tasa  de  lisis  de  las  bacterias  mediante  la  simulación  del  estado 
estacionario  del  reactor  SHARON  R1.  Por  otro  lado,  se  ha  validado  el modelo  calibrado 
mediante  la  simulación  del  estado  estacionario  de  las  diferentes  etapas  evaluadas  en  el 
reactor SHARON R2. Con estas  simulaciones  se ha comprobado  la adecuada capacidad del 
modelo de predecir el comportamiento de  las bacterias AOB en un reactor SHARON. En  la 
fase de operación del reactor SHARON R2 se obtuvo que, para que las bacterias AOB lleven a 








9. Para  poder  medir  el  consumo  de  oxígeno  de  las  bacterias  AOB  y  NOB  de  forma 
independiente se examinaron dos métodos: uso de un inhibidor específico de la actividad de 
cada grupo de bacterias y el método de adiciones sucesivas de nitrito y amonio propuesto 



















las  elevadas  concentraciones de  TAN  en  las bacterias AOB  y NOB  en  conjunto. Con 
estos se comprobó que, para un pH de 7.0, se necesitan concentraciones por encima 








o El modelo  reproduce  adecuadamente  los  resultados  experimentales  si  se  incluye  la 
concentración de TAN, en lugar del NH3, en el modelo, determinándose una constante 
KNH4  de  0.54 mg N‐NH4/l.  Esta  constante  indica  que  las  bacterias  AOB  de  la  planta 





o En  cuanto  a  la  inhibición por HNO2  se determinó una  constante KHNO2=0.013 mg N‐
HNO2/l. Para  alcanzar esta  concentración de HNO2  se  requieren  concentraciones de 
nitrito muy altas y/o pH muy bajo; así por ejemplo, para un pH de 7 y una Tª de 20 ºC 
se requieren 50 mg N‐NO2/l. Estas circunstancias no se suelen dar en un tratamiento 
convencional de aguas residuales y, por ello, en  la mayoría de  los casos este  tipo de 
inhibición también se desprecia. 
 
12. En  la determinación de  la constante de afinidad por el oxígeno para  las bacterias AOB y 
NOB se ha obtenido que esta constante se semisaturación es menor para las bacterias AOB 
(KO2 = 0.52 ± 0.04 mg O2/l) que el valor determinado para  las bacterias NOB  (KO2 = 0.67 ± 






















14. Al  igual  que  para  la  calibración  del  reactor  SHARON,  el método  de  cuantificación  de 
Borrás  L.  (2008)  permitió  determinar  la  concentración  de  cada  grupo  de  bacterias  en  las 
muestras  de  fango  analizadas  y  a  partir  de  aquí  obtener  el  valor  de  la  tasa máxima  de 
crecimiento de cada una. En la determinación de la tasa de crecimiento de las bacterias AOB 
y NOB se observó un cambio de este parámetro cinético cuando se eliminó el reactor BABE 
de  la  planta  piloto.  Ambos  grupos  de  bacterias  experimentaron  un  incremento  de  su 
velocidad máxima  de  crecimiento  debido,  probablemente,  a  que  la  eliminación  de  este 
reactor  supuso  un  descenso  considerable  del  TRC  (y  de  la  Tª,  al  menos  mientras  se 
encontraban en este reactor) lo que llevó a un cambio en la población bacteriana de ambos 




eliminó  el  reactor  BABE  desaparecieron  del  sistema  las  Nitrosomonas  eutropha, 
europaea, halophila y Nitrosospira spp. 












15. En  los  dos  sistemas  estudiados  se  desarrollan  las  bacterias  AOB  responsables  de  la 




experimentales  si  en  el  reactor  SHARON  se  incluye  el  amoníaco  en  la  función  de 
afinidad, mientras que en el caso de la planta piloto la inclusión del sustrato en forma 
de TAN proporciona un mejor ajuste de los datos experimentales. 
o Las  bacterias  presentes  en  la  planta  piloto  tienen  una  mayor  afinidad  por  la 
concentración de oxígeno disuelto. 
o Las  bacterias  del  reactor  SHARON  presentan  una  mayor  resistencia  a  elevadas 
concentraciones de ácido nitroso y de sales. 
o La  amplitud  del  rango  óptimo  de  pH  para  el  desarrollo  de  las  bacterias  AOB  es 




aparte  de  obtenerse  valores  inferiores,  se  observa  un  cambio  en  su  tasa  de 
crecimiento debido a la eliminación del reactor BABE del esquema de operación. 
 
Estos  cambios  en  las  constantes  del  modelo  son  atribuidos  a  un  cambio  de  población 
amonioxidante de un sistema de operación a otro. En el reactor SHARON se desarrollaban 
únicamente Nitrosomonas europaea, eutropha, halophila, mientras que en la planta piloto la 



































optimizado para  la  investigación de  los procesos de fangos activados, para  la evaluación de 
sistemas  de  fangos  activados,  para  la  operación  de  entrenamiento  de  personal  y  para 
propósitos  educativos,  con  un  particular  énfasis  en  la  velocidad  de  cálculo,  presentación 
gráfica y  fácil manejo. 
 
DESASS presenta un entorno de  trabajo de  fácil uso y permite evaluar sistemas de  fangos 
activados,  pudiéndose  representar  desde  sistemas  tan  sencillos  como  la  eliminación  de 
materia  orgánica,  hasta  procesos  más  complejos  en  los  que  se  incluye  la  eliminación 












ha  facilitado  mediante  la  utilización  en  el  programa  del  formato  de  notación  matricial 
propuesto por el grupo de trabajo de la IWA para los procesos biológicos. Para incluir en el 
programa  DESASS  un modelo  biológico  distinto  del  BNRM1,  se  debe modificar  el  código 
definiendo  los  componentes  del modelo,  y  fijando,  para  cada  uno  de  los  procesos,  los 












fango, DESASS  tiene  implementado un modelo de  sedimentación basado en el modelo de 
Takács (1991) para la velocidad de sedimentación y modificado por un factor de compresión 
para  tener  en  cuenta  el  proceso  de  compactación  que  se  produce  en  el  fondo  de  los 
decantadores y espesadores (Ribes, 2004). Se trata de un modelo unidimensional basado en 
la  teoría  del  flujo  que  junto  con  el modelo  biológico  permite  simular  el  comportamiento 
dinámico  de  los  sistemas  de  fangos  activados  incluyendo  el  tanque  de  aireación  y  el 
decantador  secundario.  El  modelo  del  decantador  incluye  las  zonas  de  clarificación, 
sedimentación  y  compresión  del  fango,  de  forma  que  se  pueden  obtener  no  sólo  las 
concentraciones de  sólidos en el efluente y en  la  recirculación de  fangos,  sino  también el 
perfil  de  concentraciones, mediante  la  división  del  decantador  en  capas  horizontales. De 
esta manera,  es  posible  conocer  la  posición  del manto  de  fangos  en  cada momento  y  la 
capacidad de almacenamiento de fangos del decantador.  
 
Para  poder modelar  los  procesos  biológicos  que  se  producen  en  los  decantadores  se  ha 
utilizado  la  misma  estructura  de  cálculo  que  en  los  reactores  de  fangos  activados, 
considerando  las  capas del decantador  como una  serie de  reactores.  La  inclusión de este 








caudales  y  concentraciones  que  van  desde  plantas  de  experimentación  (piloto),  hasta 
plantas de gran tamaño. 
 Permite  la  simulación  dinámica  de  variaciones  de  cargas  (variación  de  carga  diurna, 




































El  programa DESASS  se  ha  desarrollado  de modo  que  se  permita  el  cálculo  tanto  de  las 









• Simulación. En régimen transitorio el usuario simulará  la evolución de  la planta teniendo 




También  es  posible  establecer  en  condiciones  de  simulación  la  opción  de  incluir  una 








• Aplicaciones  de  control.  DESASS  permite  diseñar  estrategias  para  controlar  el  oxígeno 
disuelto, el amonio y el nitrato. Una característica muy importante es que los algoritmos de 
control  se  pueden  implementar  en  una  planta  real  sin más  que  sustituir  los  datos  que 
actualmente se obtienen del modelo por  las señales enviadas por  los aparatos de medida. 
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